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Schutzgut „Kleine Fließgewässer“ 
Die Wassergesetze der Bundesländer teilen die Flüsse und Bäche nach ihrer wasserwirtschaftlichen 
Bedeutung in Gewässer erster, zweiter und dritter Ordnung ein (u. a. NIEDERSÄCHSISCHES WASSER-
GESETZ, 2000). Gewässer dritter Ordnung stellen durchweg kleine, quellnahe Fließgewässer dar. Sie 
machen den mit Abstand größten Anteil am gesamten Gewässernetz aus: In Niedersachsen steht einer 
Fließstrecke von 29 800 km Gewässer erster und zweiter Ordnung eine Fließstrecke von 130 000 km 
Gewässer dritter Ordnung gegenüber (SELLHEIM, Niedersächsisches Landesamt für Ökologie, münd-
liche Mitteilung). 
Da kleine Fließgewässer eine im Verhältnis zu ihrem Wasservolumen besonders große Kontakt-
fläche zum Umland aufweisen (SCHWOERBEL, 1999), sind sie in besonderer Weise von stofflichen Be-
lastungen aus diffusen Quellen betroffen. Gewässer, die in landwirtschaftlich genutztem Umland 
liegen, erfahren Einträge von Sedimenten, Nährstoffen und Pflanzenschutzmitteln (PSM) aus Draina-
gen, Hofabläufen, Sprayabtrift und oberflächlichen Abschwemmungen (BACH & FREDE, 1997; BACH 
et al., 2000). Da im Bereich der Regulierung von Schadstoffemissionen durch industrielle Einleiter und 
Kläranlagen in den vergangenen Jahrzehnten deutliche Fortschritte erzielt wurden (FRIEDRICH, 1998), 
haben die Einträge aus diffusen Quellen gegenüber diesen punktuellen Einträgen stark an Bedeutung 
gewonnen.  
In den USA sind Einträge aus diffusen landwirtschaftlichen Quellen für einen Anteil von mehr als 
zwei Dritteln an der Gesamtbelastung mit Nährstoffen, Schwebstoffen und PSM verantwortlich 
(COOPER, 1993). KREUGER & BRINK (1988) zeigten in einer Untersuchung von verschieden großen 
Gewässersystemen, daß Gewässer kleinerer Einzugsgebiete (< 100 km²) in der Regel die höchsten 
Belastungen an PSM aufweisen. In Gewässern, die in Gebieten mit geringem Anteil landwirt-
schaftlicher Nutzfläche lagen, wurden im Rahmen dieser Untersuchungen keine oder lediglich gering 
konzentrierte PSM-Belastungen nachgewiesen. Dies unterstreicht die Bedeutung, die Abträge aus 
landwirtschaftlichen Nutzungsflächen für die PSM-Belastung kleiner Fließgewässer haben. 
Aus der Sicht des Naturschutzes stellen kleine Fließgewässer ein besonders wertvolles Gut dar. 
Neben ihrer Bedeutung als Laichhabitat für Fische aus angrenzenden größeren Gewässern (DAHL & 
HULLEN, 1989) spielen sie vor allem als Refugialraum für die aquatische Zönose eine wichtige Rolle, 
da von ihnen aus Wiederbesiedelungen gestörter Gewässerbereiche erfolgen können. Ein Haupt-
anliegen des Gewässerschutzes ist daher, den Eintrag von Pflanzenschutz- und Düngemitteln zu 
vermeiden oder soweit wie möglich zu reduzieren. Die Anwendung von PSM wird durch behördliche 
Auflagen reguliert (Biologische Bundesanstalt für Land- und Forstwirtschaft). Ziel dieser Regulationen 
ist, keine solchen Konzentrationen in den Gewässern entstehen zu lassen, die die dort vorhandenen 
Lebensgemeinschaften nachhaltig verändern würden. 
Um eine wissenschaftliche Datenbasis für diese Anwendungsregulationen zu erlangen, wird in den 
meisten europäischen Ländern vor der Zulassung von PSM-Wirkstoffen eine sogenannte ökologische 
Risikoabschätzung (ecological risk assessment) vorgenommen (IRMER et al., 1994). Zum einen wird 
mithilfe von Labor-Testsystemen unterschiedlicher Komplexität das toxische Verhalten der Substanzen 
gegenüber Lebewesen mehrerer trophischer Ebenen untersucht (Konzentrations-Wirkungs-Abschät-
zung). Zum anderen erfolgt die Abschätzung der bei sachgemäßer Anwendung zu erwartenden 




bislang allein mithilfe von Simulationsansätzen mit den chemisch-physikalischen Eigenschaften der 
Substanz als Eingangsparametern vorgenommen (GROENENDIJK et al., 1994).  
Damit wird bei der Risikoabschätzung bislang meist von dem Verhalten von vergleichsweise 
einfachen Systemen auf das Verhalten von Systemen höherer Komplexität geschlossen. Untersuchungs-
ansätze, die auf Freilanderhebungen basieren, sind hingegen relativ selten, obgleich die Beeinflussung 
von Gemeinschaften im Freiland das letztendliche Bewertungskriterium sein sollte (KOEMAN, 1982). 
Dies ist bereits aus erkenntnistheoretischen Gesichtspunkten heraus kritisch zu betrachten, da „ein 
noch so genaues Studium der einzelnen Elemente in vitro nicht eine Erkenntnis der System-
eigenschaften erlaubt. Eine rigorose Analytik, welche die organisierte Komplexität zerstört, führt zum 
Verlust genau jener Eigenschaften, die es zu Erkennen gilt“ (SCHWOERBEL, 1993). So ist etwa ein 
realistisches Nachstellen biologischer Interaktionen in Testsytemen meist problematisch, da diese 
gleichsam aus aus ihrem gesamtlandschaftlichen Kontext herausgerissenen sind. Gleiches gilt für das 
unterschiedliche Verhalten der Bioverfügbarkeit von Toxinen in Freiland und Testsystemen (CROSS-
LAND, 1994; LAMPERT et al., 1989). 
Eine Einbeziehung von Expositions- sowie Wirkungsdaten von PSM im Freiland in zukünftige Be-
wertungsansätze erscheint daher sinnvoll. 
 
Lebensgemeinschaften in Fließgewässern 
Lebensgemeinschaften (Biozönosen) sind räumliche und zeitliche Vergesellschaftungen verschiedener 
Populationen. Durch wechselseitige Beziehungen zwischen den beteiligten Arten und Individuen (z. B. 
in Form von Symbiosen, Räuber-Beute-Beziehungen oder Konkurrenz) entstehen sogenannte emer-
gente Eigenschaften, die die einzelnen Lebensgemeinschaften charakterisieren. In diesen Eigen-
schaften, beispielsweise der Produktivität oder der Abbauleistung, können sich Lebensgemeinschaften 
ähneln, auch wenn sie in ihrer Artenzusammensetzung stark variieren (BEGON et al., 1990).   
Invertebraten-Lebensgemeinschaften kleiner Fließgewässer setzen sich in der Regel aus Arten zu-
sammen, die sich nach ihrer Ernährungsweise in ökologische Gruppen einteilen lassen: Zerkleinerer, 
die organisches Grobmaterial fressen, Filtrierer und Sedimentfresser, denen zum Teil das von den 
Zerkleinerern verdaute Material als Nahrung dient, Weidegänger, die den pflanzlichen und tierischen 
Aufwuchs von Hartsubstraten fressen, und schließlich Prädatoren, die andere Makroinvertebraten er-
beuten (SCHWOERBEL, 1999). 
Werden einzelne funktionale Gruppen solcher Lebensgemeinschaften geschädigt oder gar elimi-
niert, so kann dies erhebliche Veränderungen im Ökosystem zur Folge haben. So wurde nach ex-
perimenteller Kontamination eines Fließgewässers in den Appalachen (USA) mit dem Insektizid Meth-
oxychlor ein rapider Rückgang im Abbau von organischem Grobdetritus beobachtet (WALLACE et al., 
1991). In einem Fließgewässer in Hessen kam es nach einem versehentlichen Eintrag von Cyper-
methrin durch Forstarbeiter zu einer massenhaften Entwicklung von fädigen Grünalgen, da die 
Weidegänger-Gemeinschaft durch die Kontamination getötet worden war (ZWICK, 1992).  
 
PSM-Belastung von Fließgewässern 
Belastungen mit PSM treten in kleinen Fließgewässern – abgesehen von jahreszeitlichen, anwendungs-
bedingten Schwerpunkten – sehr unregelmäßig auf (KREUGER, 1995, LIESS et al., 1999 a). Die Spit-
zenbelastungen dauern meist lediglich Minuten bis wenige Stunden an. Die Belastungsmessung ist 
daher in der Praxis mit Schwierigkeiten verbunden. Zusätzlich erschwert die Tatsache, daß bei land-
wirtschaftlichen Flächen grundsätzlich von Einträgen aus diffusen Quellen ausgegangen werden kann 




Zahlreiche Studien erbrachten bislang Nachweise von PSM in Oberflächengewässern oder im 
Oberflächen-Runoff (COOPER, 1991; HOUSE et al., 1991; HURLE, 1992; LUA-MATERIALIEN, 1999 b; 
WAUCHOPE, 1978), jedoch sind Nachweise einer großen Anzahl von in Deutschland zur Anwendung 
zugelassenen Wirkstoffen bislang selten oder nicht vorhanden, da diese Stoffe meist nicht in die 
Analytik einbezogen wurden. 
Zudem werden die meisten PSM-Nachweise noch immer mithilfe von regelmäßigen, aber diskreten 
Routine-Probennahmen mit vergleichsweise hohen zeitlichen Abständen (Wochen bis Monate) er-
bracht. Es ist zu vermuten, daß dieses Verfahren aufgrund der Unvorhersehbarkeit und Kurzfristigkeit 
der Einträge nicht zu einer realistischen Belastungsabschätzung führt, sondern die auftretenden 
Maximalkonzentrationen deutlich unterschätzt. Vielmehr wird ein an die Gegebenheiten angepaßtes 
Probennahmedesign benötigt (LIESS et al, 1999 a), das die auftretenden Belastungsspitzen aufzufangen 
vermag. 
 
Auswirkungen von PSM-Belastungen auf aquatische Zönosen 
Nach BUIKEMA JR. & VOSHELL JR. (1993) lassen sich ökotoxikologische Untersuchungen ihrer unter-
schiedlichen Freilandnähe nach in folgende Kategorien einteilen: Experimentelle Mikro- und Meso-
kosmosstudien in Labor- und Freilandsystemen, künstliche Kontaminationen von Gewässern, in-situ-
Expositionssysteme unter freilandrealistischen Belastungsbedingungen und Freilanderfassungen der 
Effekte realer Belastungsituationen. 
Informationen über die Auswirkungen von landwirtschaftlich bedingten PSM-Einträgen auf Fließ-
gewässer-Lebensgemeinschaften sind bislang sehr lückenhaft (BECKER & HEITEFUSS, 1992; COOPER, 
1993; WILLIS & MCDOWELL, 1982). In einem ausführlichen Review über die auf PSM bezogene öko-
toxikologische Freilandforschung der letzten Jahre legen SCHULZ & LIESS (1999) dar, daß Zusammen-
hänge zwischen PSM-Belastungen, die durch praxisübliche Anwendung hervorgerufen wurden, und 
den Reaktionen der im Freiland vorhandenen Fließgewässer-Lebensgemeinschaft bisher selten erfolg-
reich untersucht wurden: Letale und subletale Schädigungen von Organismen sowie Veränderungen 
von Gemeinschaftsparametern durch PSM-Einträge wurden wiederholt beobachtet, jedoch handelte es 
sich meist um die Beschreibung einzelner Kontaminationsereignisse (ZWICK, 1992; DAVIES et al., 
1994; LOCKHART et al., 1985) oder die Untersuchung einzelner Gewässer (LIESS et al., 1999 a; SCHULZ 
& LIESS, 1999; TADA & SHIRAISHI, 1994). 
Zum anderen wurde in weiteren Arbeiten die Zusammensetzung der Gemeinschaften von 
Gewässern mit unterschiedlich genutztem Umland untersucht, nicht jedoch die PSM-Belastung auf-
genommen (AUFSESS et al., 1998; HECKMAN, 1982; SALLENAVE & DAY, 1991). Ein Zusammenhang 
zwischen Bewirtschaftung und der Ausprägung der Gemeinschaft konnte deshalb bisher meist nur 
vermutet werden (AUFSESS et al., 1998; LENAT & CRAWFORD, 1994). 
 
Zielsetzung des Projektes 
Die Zielsetzung des Projektes bestand in der Beschreibung von Dosis-Wirkungs-Beziehungen zwischen 
der Pflanzenschutzmittel-Belastung und ihren Effekten auf die Wirbellosen-Lebensgemeinschaften 
kleiner Fließgewässer. Besonderes Gewicht wurde auf eine den charakteristischen Eintragsmustern an-
gepaßte Erfassung der Belastung und auf die Abgrenzung der Auswirkungen dieser Belastung gegen 
andere anthropogene Einflüsse gelegt. Die Ergebnisse sollten eine Datenbasis für die Ableitung von 
Qualitätszielen für den Fließgewässerschutz bieten.  




Freilanduntersuchungen an Makroinvertebraten 
Die Aufgabenstellung des Gesamtprojektes bestand darin, die Auswirkungen landwirtschaftlich 
bedingter Einträge von Pflanzenschutzmitteln (PSM) auf die Wirbellosen-Gemeinschaft von kleinen 
Fließgewässern zu ermitteln. Das Kernstück des Untersuchungskonzeptes bildeten daher Unter-
suchungen an kleinen Fließgewässern in landwirtschaftlich geprägtem Raum mit dem Ziel, die Aus-
prägung der Makroinvertebraten-Zönosen in Abhängigkeit von der PSM-Belastung der Gewässer zu 
beschreiben (Abschnitt IV; siehe S. 18 ff.). 
Neben der PSM-Belastung beeinflußt eine Vielzahl von biotischen und abiotischen Faktoren die 
aquatische Gemeinschaft von Gewässern. Um zu einem Verständnis der Eigenschaften der Zönosen zu 
gelangen, ist eine umfassende Untersuchung dieser Einflußfaktoren und ihrer Wechselwirkungen un-
umgänglich. In zwei aufeinanderfolgenden Jahren wurden jeweils im Zeitraum der stärksten An-
wendung von PSM  – von Mitte April bis Ende Juli – folgende Faktoren an insgesamt 14 Gewässern 
im norddeutschen Tiefland untersucht: 
 
• die Belastung des Wassers mit PSM 
• physikalisch-chemische Eigenschaften des Wassers 
• Schwebstoffbelastung des Wassers 
• strukturelle Eigenschaften der Gewässer 
• die Makroinvertebraten-Zönose 
 
 
Einordnung von Makroinvertebraten nach ihrer Empfindlichkeit 
Um Zusammenhänge zwischen der PSM-Belastung und der Wirbellosen-Besiedelung der Unter-
suchungsgewässer erkennen zu können, wurden die bei den Freiland-Untersuchungen berücksichtigten 
Invertebraten-Gruppen in einem gesonderten Teilprojekt nach ihrer relativen Empfindlichkeit gegen-
über toxischen Substanzen eingeordnet. 
Grundlage bildete hierbei die Auswertung einer großen Anzahl von Literaturquellen zu Ergebnissen 
aus Standard-Toxizitätstests (Abschnitt III; siehe S. 10 ff.). Neben der physiologischen Empfindlichkeit 
der Taxa wurden weitere organismenspezifische Eigenschaften, die für die ökologische Toleranz ge-
genüber PSM-Kontaminationen von Bedeutung sind (Reproduktions- und Migrationscharakteristika), 
aus Literaturangaben ermittelt und zu einem Indikatorsystem für die Belastung von Fließgewässern mit 
Xenobiotika zusammengestellt (Abschnitt IV, siehe S. 19 ff.). 
 
Untersuchung der Bioverfügbarkeit: Freilanduntersuchungen 
Der Bioverfügbarkeit von PSM-Belastungen im Freiland kommt bei der toxikologischen Bewertung 
von PSM-Nachweisen in Ökosystemen eine besondere Bedeutung zu: Ein erheblicher Anteil der PSM-
Wirkstoffe – insbesondere die toxikologisch besonders relevante Gruppe der Insektizide – weist eine 
geringe Wasserlöslichkeit auf. Ins Gewässer gelangte PSM werden daher häufig verhältnismäßig rasch 
an Huminstoffe oder suspendierte Feststoffe gebunden (GHADIRI & ROSE, 1991), wodurch ihre Ver-




FLIEDNER, 1997). Der Nachweis der Bioverfügbarkeit der an den Untersuchungsgewässern nach-
gewiesenen PSM-Belastung war daher ein weiteres Anliegen des Projektes (Abschnitt V; siehe S. 63 ff). 
Als Methode wurde die Messung der Aktivität von Cholinesterasen (ChE) in Fischen (Dreistachliger 
Stichling, Gasterosteus aculeatus L.) aus den Untersuchungsgewässern gewählt, da diese Enzyme spe-
zifisch durch bestimmte Insektizide (Organophosphate, OP) in ihrer Aktivität gehemmt werden und 
damit einen sensiblen Indikator für PSM-Kontaminationen in subletaler Konzentration darstellen (u. a. 
WEISS, 1959). 
Belastungen mit toxischen Stoffen schädigen unmittelbar die Lebensfunktionen von Einzel-
organismen. Erst als sekundäre Folge können Veränderungen auf der Ebene von Populationen oder 
Zönosen auftreten. Kausalzusammenhänge zwischen Belastungen mit toxischen Stoffen und physio-
logischen Veränderungen in den exponierten Organismen lassen sich daher oft eindeutiger nach-
weisen als Zusammenhänge zwischen entsprechenden Belastungen und der Zusammensetzung von 
Lebensgemeinschaften. Die Messung der ChE-Aktivität in Fischen aus den Untersuchungsgewässern 
stellte als physiologischer Parameter daher ein Bindeglied zwischen der PSM-Belastung und den Re-
aktionen der Gewässerzönose auf Populationsebene dar: Eine Schädigung der ChE-Aktivität in Fischen 
durch eine Belastung mit PSM deutet auf die Möglichkeit von weitreichenderen Auswirkungen auf 
Ebene der Zönosenzusammensetzung. 
 
Untersuchung der Bioverfügbarkeit: Versuche im Labor 
Im Zuge der Untersuchungen an Fischen aus den Untersuchungsgewässern wurden Reaktionen der 
ChE-Aktivität bereits bei OP-Konzentrationen von weniger als 1 µg/l nachgewiesen (siehe Abschnitt 
V). Eine ChE-inhibierende Wirkung von OPs in derart geringer Konzentration im lebenden Organis-
mus ist bislang nicht beschrieben. Daher wurde in einem gesonderten Versuch die Sensitivität der 
verschiedenen ChEs des Dreistachligen Stichlings gegenüber OPs in vivo unter kontrollierten Bedin-
gungen untersucht. Die aus den Ergebnissen der Freilanduntersuchungen abgeleitete Vermutung über 
einen Zusammenhang zwischen der OP-Belastung der Gewässer und der ChE-Aktivität in Fischen 
wurde mit diesem Versuchsansatz überprüft (Abschnitt VI; siehe S. 73 ff.).  
Eine sytematische Darstellung des Gesamtprojektes mit seinen einzelnen Untersuchungen ist in 
Abbildung II-1 (S. 9) dargestellt. 
 
An der Datenaufnahme und -auswertung beteiligte Personen und Institutionen 
Die hier vorgestellte Arbeit ist Teil des F&E-Vorhabens des Umweltbundesamtes Nr. 29624511, 
„Pflanzenschutzmittel-Belastung und Lebensgemeinschaften in Fließgewässern mit landwirtschaftlich 
genutztem Umland – Ein Beitrag zur Erarbeitung von Qualtiätszielen“. Die wissenschaftliche Leitung 
dieses Projektes oblag Dr. habil. Matthias Liess und Dr. Ralf Schulz. 
Die Freilanduntersuchungen im Raum Braunschweig wurden gemeinsam mit Herrn Dipl. Biol. 
Norbert Berenzen durchgeführt. Die Datenaufnahme an den Gewässern in Brandenburg erfolgten 
durch Herrn Berenzen im Rahmen seiner Diplomarbeit (BERENZEN, 1999) (Abschnitt IV; S. 18 ff.). 
Das Gewässer „Schmalwasser“ wurde im Jahr 1998 durch Herrn Dipl. Biol. Heinz-Henning Kluge 
beprobt. Herr Kluge war auch an der Bestimmung der Makroinvertebraten beteiligt. 
Die Verrechnung der gewässerbezogenen Daten erfolgte zum Teil mithilfe einer durch Herrn Dipl. 




Die Entwicklung der automatischen Probennehmer (Kapitel IV-2.2; S. 4) erfolgte auf der Grundlage 
eines Konstruktionsprinzipes von LIESS et al. (1999 a) gemeinsam durch Herrn Liess, Herrn Neu-
mann, Herrn Reinhard Huwe und den Autor in Zusammenarbeit mit Herrn Axel Liess, Fa. Almetron.  
Die Messung der Enzymaktivitäten in Stichlingen (Abschnitt V, S. 63 ff. und Abschnitt VI, S. 73 ff.) 
wurden gemeinsam mit Herrn Dr. Armin Sturm an der TU Braunschweig sowie am Umwelt-
forschungszentrum Leipzig (Sektion Chemische Ökotoxikologie / Dr. habil. Helmut Segner) durch-
geführt. 
Die Daten zur Berechnung der relativen Empfindlichkeiten der Makroinvertebraten-Taxa wurden 
durch Herrn Dipl. cand. Peter von der Ohe via Internet recherchiert und zur weiteren Verrechnung 
vorbereitet. Herr von der Ohe führte auch die Sauerstoffmessungen an den Untersuchungsgewässern 
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III Vergleich der relativen physiologischen 
Empfindlichkeiten von Makroinvertebraten-Taxa 
In diesem Abschnitt wird eine Einteilung von Makroinvertenbratentaxa nach ihren physiologischen 
Empfindlichkeiten gegenüber toxischen organischen Verbindungen vorgenommen. Es wird gezeigt, 
daß statistisch zwischen empfindlichen und weniger empfindlichen Taxa unterschieden werden 
kann. Die Einteilung der Makroinvertebraten nach ihren Empfindlichkeiten wird in Abschnitt IV für 
den Vergleich von Zönoseneigenschaften mit der Pflanzenschutzmittelbelastung verwendet. 
 
III-1 Einleitung 
Der Nutzen von Zeigersystemen in der Ökotoxikologie 
Da die Zönose eines Gewässers dessen „ökologisches Gedächtnis“ darstellt, wird die Zusammen-
setzung von Gewässerzönosen zur Indikation von verschiedenen Stressoren eingesetzt (KLEE, 1991). In 
der Vergangenheit wurden zönosenbasierte Zeigersysteme beispielsweise für die Bestimmung der Sa-
probie von Gewässern (KOLKWITZ & MARSSON, 1902; KELLY & WHITTON, 1995), des Säuregehaltes 
(BRAUKMANN, 1994) und der Trophie (O'CONNOR et al., 2000) entwickelt. 
Eine Voraussetzung für die Bildung derartiger Zeigersysteme stellt die Einordnung der Organismen 
nach ihrer Empfindlichkeit gegenüber dem fraglichen Belastungsparameter dar. Für toxische Xeno-
biotika existieren bislang jedoch keine entsprechenden Einordnungen von aquatischen Makro-
invertebraten-Arten, die genügend umfangreich wären, um einen Einsatz von Makroinvertebraten als 
Zeiger für entsprechende Gewässerbelastungen zu ermöglichen. Gerade in diesem Bereich wären aber 
zönosen-basierte Zeigersysteme wünschenswert, da der Nachweis von Gewässerbelastungen mit 
Giftstoffen über Wasserprobennahme und anschließende chemische Analyse oft schwierig und an 
aufwendige Probennahme- und Analysemethoden gebunden ist (LIESS et al. 1999 a). 
 
Grundlagen der Erarbeitung eines Zeigersystems für die Belastung mit PSM 
In Kontaminationsversuchen in Mesokosmen zeigte sich wiederholt, daß Veränderungen der aqua-
tischen Zönose, die auf Expositionen mit der jeweiligen Testsubstanz folgten, neben weiteren 
Eigenschaften der einzelnen Testarten vor allem durch deren im akuten Toxizitätstest ermittelte spezi-
fische Empfindlichkeit gegenüber dem Kontaminant zu erklären waren. Während die Abundanzen 
empfindlicher Arten nach der Kontamination stark absanken, wurden die Abundanzen weniger 
empfindlicher Arten kaum beeinflußt (VAN DEN BRINK et al., 1996; SHERRATT et al., 1999). 
Es liegt daher nahe, auch die oben beschriebene Einordnung der Organismen nach Ergebnissen von 
Toxizitätstests vorzunehmen. Allerdings sind für die meisten Arten nahezu keine Informationen über 
deren Empfindlichkeiten vorhanden (NOTENBOOM et al., 1995). Daher ist die vergleichenden Dar-
stellung von Empfindlichkeiten auf einer taxonomischen Ebene nötig, die eine Übertragung von 
bekannten Arten-Empfindlichkeiten auf bislang in Toxizitätstests nicht berücksichtigte Arten er-
möglicht.
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In der vorliegenden Arbeit wurde daher eine Einordnung von Makroinvertebraten nach ihren spezifi-
schen relativen Empfindlichkeiten gegenüber toxischen Substanzen auf Ebene der Ordnung vorgenom-
men. Grundlage bildete hierbei die Auswertung von Literaturangaben zu LC50- und EC50-Werten 
einer großen Anzahl von Substanzen gegenüber verschiedenen Makroinvertebraten-Arten. Aufgrund 
der begrenzten Anzahl von Daten pro Art und Substanz konnten die Arten jedoch nicht direkt 
miteinander verglichen werden. Daher wurden die relativen Sensitivitäten der Arten durch Vergleiche 
mit Toxizitätsdaten zu der Standardtestart Daphnia magna (Cladocera) errechnet, zu der eine breite 
Datenbasis vorliegt. Mögliche Ursachen für die spezifischen Empfindlichkeiten der Arten und die 
Übertragbarkeit der im Labor gemessenen Empfindlichkeiten der Arten auf ihre ökologische 
Empfindlichkeit im Freiland werden diskutiert. Die Ergebnisse dieses Abschnittes werden in Abschnitt 





III-2 Material und Methoden 
III-2.1 Datenrecherche und Aufbereitung der Daten 
Datenquelle 
Die Recherche der Toxizitätsdaten wurde mithilfe der Datenbank „Aquire“ der Environmental 
Protection Agency der Vereinigten Staaten von Amerika (EPA, 2000) vorgenommen. Zur Überprüfung 
und Interpretation der Angaben wurde die entsprechende Originalliteratur herangezogen, soweit sie 
verfügbar war. 
 
Auswahlkriterien für die Daten 
Bei der Recherche in Aquire wurden folgende Ordnungen (folgend dem taxonomischen System in 
KAESTNER, 1965) berücksichtigt: Amphipoda, Basommatophora, Cladocera, Coleoptera, Copepoda, 
Decapoda, Diptera, Ephemeroptera, Gastropoda, Heteroptera, Hirudinea, Isopoda, Lamellibranchiata, 
Megaloptera, Monotocardia, Odonata, Oligochaeta, Ostracoda, Plecoptera, Trichoptera und Tri-
cladida. Die Ordnungen Monotocardia und Basommatophora wurden nicht getrennt betrachtet, 
sondern zu der Klasse Gastropoda zusammengefaßt. 
Die Recherche erfolgte auf dem Niveau der Gattung. Es wurden alle Gattungen einbezogen, die 
nach ILLIES (1978) in Mitteleuropa vorkommen. 
Die Auswahl der Effektkonzentrationen wurde auf LC50 und EC50-Werte aus Süßwasser-Labor-
tests mit einer Expositionsdauer zwischen 1 und 96 Stunden beschränkt. Berücksichtigt wurden die in 
Aquire kategorisierten Meßgrößen „immunity“, „intoxication“, „mortality“ und „reproduction“. 
Grundsätzlich wurden alle in Aquire verfügbaren Literaturangaben verwendet, die den oben 
genannten Kriterien entsprachen. Gab es zu einer Art pro Testart und Substanz Angaben aus mehreren 
Literaturstellen, so wurde das arithmetische Mittel aus den entsprechenden Effektkonzentrationen 
verwendet. Nicht verwendet wurden Werte, die um mehr als den Faktor zehn vom nächstliegenden 
Wert aus einer Gruppe von mindestens drei weiteren Angaben anderer Autoren abwichen, um 
Ausreißer aus dem Datensatz zu entfernen. 
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III-2.2 Bestimmung der relativen Empfindlichkeiten 
Der Begriff „physiologische Empfindlichkeit“ 
Wie oben dargelegt, wurden bei der Datenrecherche lediglich Ergebnisse von akuten und semi-
chronischen Toxizitätstests berücksichtigt. Sekundäre Einflüsse der Toxine wie etwa eine herab-
gesetzte Resistenz gegenüber Parasiten (LEHMANN et al., 2000) sind bei solchen Tests aufgrund ihrer 
kurzen Dauer von untergeordneter Bedeutung. Ebenso werden Effekte auf die Fortpflanzungs-
fähigkeit nicht von diesen Tests berücksichtigt. 
Die im akuten Toxizitätstest bestimmte Empfindlichkeit eines Organismus gegenüber einem Toxin 
kann daher als allein physiologische Empfindlichkeit bezeichnet werden. Seine ökologische Empfind-
lichkeit im Freiland wird durch das Hinzukommen weiterer artspezifischer Eigenschaften bestimmt. In 
den Kapiteln III-4 (S. 16) und IV-4.2 (S. 56) wird dies diskutiert. 
 
Berechnung der relativen Toleranz 
Ziel war, die physiologischen Empfindlichkeiten der einzelnen Makroinvertebraten-Ordnungen mit-
einander zu vergleichen, um zu einer entsprechenden Rangfolge der Ordnungen zu gelangen. Die 
Listen derjenigen Substanzen, für die Toxizitätsdaten vorlagen, unterschieden sich zwischen den 
einzelnen Ordnungen jedoch erheblich. Lagen für zwei Ordnungen Angaben zu dem gleichen Stoff 
vor, so bezogen sie sich außerdem häufig auf unterschiedliche Testendpunkte. 
Aus diesen Gründen war ein direkter Vergleich der einzelnen Ordnungen miteinander nicht 
möglich. Daher wurde die Cladocerenart D. magna, zu der aufgrund ihrer standardmäßigen Ver-
wendung in Toxizitätstests (KOIVISTO, 1995) besonders viele Effektkonzentrationen verfügbar sind, als 
Referenzart verwendet: Jede einzelne Effekt-Konzentration pro Art und Substanz wurde durch den 
entsprechenden Wert zu D. magna geteilt. Es wurden jeweils nur EC50- bzw. LC50-Werte gleicher 
Dauer und gleichen Endpunktes miteinander verglichen. Der Logarithmus des erhaltenen Quotienten 
für jede Art „i“ wurde als relative physiologische Toleranz gegenüber der entsprechenden Substanz im 
Vergleich zu D. magna (im weiteren relative Toleranz, Trelativ) bezeichnet (Formel III-1).  
 
Formel III-1. Berechnung der relativen physiologischen Toleranz. 
 
 
Ein Trelativ-Wert von 0 entspricht 
Vergleich zu D. magna empfindlic
Trelativ größer 0. 
Die Übertragung der artbezogen
Ordnung erfolgte durch Bildung d
Berücksichtigung der Artzugehörig
Überbewertung solcher Arten, zu
vorlagen. Dennoch wurde diese Me






hierbei einer relativen Toleranz gleich der von D. magna. Für im 
here Taxa ist Trelativ kleiner 0, für weniger empfindliche Taxa ist 
en relativen Toleranzen pro Stoff auf die taxonomische Ebene der 
es arithmethischen Mittels aus den einzelnen Trelativ-Werten ohne 
keit der einzelnen Testorganismen. Dieser Weg führte zu einer 
 denen Testergebnisse für überdurchschnittlich viele Substanzen 
thode der Mittelwertbildung gewählt, da für einen erheblichen Teil 
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Der Fehler der Überbewertung solcher einzelner Testergebnisse, der sich aus einer Mittelwertbildung 
auf Art- oder Gattungsniveau mit anschließender Bildung eines sekundären Mittelwertes auf Ord-
nungsniveau ergeben hätte, wurde als größer angesehen als der Fehler, der sich durch die Über-
bewertung einzelner Arten ergab. 
 
III-2.3 Statistik 
Die statistischen Tests wurden mit dem Programmpaket SPSS® 10.0 für Windows (Statistical Product 
Service Solutions, Chicago) durchgeführt. Als Signifikanzniveau für alle Tests wurde α = 0,05 
gewählt. Ein Mittelwertvergleich von Trelativ der einzelnen Ordnungen mit denen zu D. magna wurde 
mit dem one sample t-test vorgenommen. Zuvor wurden die Daten mittels Kolmogoroff-Smirnov-Test 
auf Normalverteilung getestet. Für die Überprüfung der Abhängigkeit von Trelativ von der 
Ordnungszugehörigkeit der Testarten wurde die Varianzanalyse (ANOVA) verwendet. Hierbei wurden 




III-3.1 Ergebnisse der Literaturrecherche 
Insgesamt fanden sich in Aquire zu 211 verschiedenen Stoffen direkt mit D. magna vergleichbare 
Effektkonzentrations-Werte, die 327 Veröffentlichungen entstammten. Für die einzelnen Ordnungen 
reichte die Anzahl an Stoffen, zu denen vergleichbare Effektkonzentrationen sowohl für die ein-
bezogenen Taxa als auch zu D. magna vorlagen, von eins (Megaloptera) bis 118 (Cladocera) (vgl. 
Tabelle X-1, S. 94). 
LC50-Testergebnisse machten 80 %, EC50-Ergebnisse 20 % der verwendeten Datenmenge aus. Die 
Expositionsdauern der gefundenen Toxizitätsangaben waren wie folgt verteilt: 3 % der Einzelwerte 
wiesen eine Expositionsdauer von unter 24 Stunden auf, 78 % der Werte entfielen auf eine Exposi-
tionsdauer zwischen 24 und 48 Stunden, und 19 % der Werte lagen zwischen 48 und 96 Stunden 
Expositionsdauer. 
Die Anzahl der Einzelarten pro Ordnung, zu denen sich Effektkonzentrationen fanden, betrug 
zwischen eins (Megaloptera) und 63 (Diptera). Die Empfindlichkeit der Ordnung Megaloptera wurde 
zwar errechnet, ist aufgrund der geringen Datenbasis jedoch nicht als repräsentativ anzusehen. Eine 
vollständige Liste der pro Ordnung berücksichtigten Arten und Substanzen sowie eine vollständige 




III-3.2 Relative Empfindlichkeiten der Taxa 
Die ANOVA mit den Trelativ-Werten als abhängiger Variable und den Ordnungen als Faktoren ergab, 
daß die Varianzen der Trelativ-Werte zwischen den Ordnungen signifikant höher waren als innerhalb der 
Ordnungen (p < 0,0001 für beide Substanzgruppen). 
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Die  Trelativ-Werte der einzelnen Ordnungen gegenüber organischen Verbindungen sind in Abbildung 
III-1 dargestellt.  
 
Tolerante Arten 
Die Klasse Gastropoda (hier: die Ordnungen Basommatophora and Monotocardia) sowie die 
Ordnungen Coleoptera, Diptera, Heteroptera, Hirudinea, Isopoda, Lamellibranchiata, Odonata, 
Oligochaeta und Tricladida wiesen signifikant höhere mittlere Toleranzen auf als D. magna (one 
sample t-test, p < 0,05). Die Ordnung Lamellibranchiata wies mit einem Trelativ-Wert von 1,95 die 
höchste Toleranz im Vergleich zu D. magna auf. 
 
Empfindliche Arten 
Die Ordnungen Plecoptera, Amphipoda und Cladocera ohne D. magna wiesen signifikant niedrigere 
mittlere Toleranzen als D. magna auf. Die Ordnung Plecoptera wies hierbei mit einem Wert von 
Trelativ = –0,36 die geringste relative Toleranz auf. 
 
Indifferente Arten 
Die übrigen Ordnungen unterschieden sich hinsichtlich ihrer physiologischen Toleranzen nicht signi-
fikant von D. magna. Tendenziell wiesen hierbei Copepoda, Decapoda und Trichoptera eine geringere 
Empfindlichkeit, Ostracoda und Ephemeroptera eine höhere Empfindlichkeit als D. magna auf. Die 
Empfindlichkeit der Ordnung Megaloptera gegenüber organischen Verbindungen wird aufgrund der 
geringen Datenbasis in Abbildung III-1 nicht dargestellt. 
 
Abbildung III-1. Unterschiedliche 
physiologische Toleranzen (Trelativ) 
ausgewählter Makroinvertebraten-
Ordnungen gegenüber organi-
schen Verbindungen im Vergleich 
zu Daphnia magna (arithmetische 
Mittelwerte ± Standardfehler). Die 
senkrechte bei x = 0 verlaufende 
Linie stellt die als Vergleich die-
nende relative Toleranz von 
D. magna dar. Die mit „∗“ gekenn-
zeichneten Balken unterscheiden 
sich signifikant von D. magna (one 
sample t-test, p < 0,05). Der Bal-
ken mit der Bezeichnung „Clado-
cera“ bezieht sich auf Cladoceren-
arten außer D. magna. Der Balken 
mit der Bezeichnung “Gastropoda” 
bezieht sich auf Angaben zu den 
Ordnungen Basommatophora and 
Monotocardia. Datengrundlage bil-
det eine Datenrecherche in „Aqui-
re“ (EPA, 2000). Zur Stichproben-
zahl sowie zu den berücksichtigten 
Arten und Substanzen siehe 
Tabelle X-1(S. 94). 
 






































III-4.1 Ursachen der unterschiedlichen Empfindlichkeiten der Ordnungen 
Die Signifikanz der ANOVA mit den einzelnen Ordnungen als Faktoren und Trelativ als abhängiger 
Variable zeigt, daß sich die physiologische Empfindlichkeit von Makroinvertebraten gegenüber einem 
breiten Stoffspektrum unter anderem nach deren Ordnungszugehörigkeit richtet. 
Darüber hinaus läßt sich auch auf höherer taxonomischer Ebene ein Einfluß des Verwandschafts-
grades auf die Empfindlichkeit erkennen. So gehören die zwölf am wenigsten physiologisch toleranten 
Ordnungen sämtlich der Gruppe der Arthropoden an, während die vier unempfindlichsten Gruppen 
anderen Großtaxa angehören (Mollusca, Oligochaeta; Abbildung III-1, S. 14). Auch stehen die der 
Gruppe der Crustacaea angehörenden Ordnungen mit Ausnahme von Isopoda in der Reihenfolge ihrer 
Trelativ-Werte relativ nahe beieinander. Gleiches gilt für die Gruppe der Insecta mit Ausnahme von 
Plecoptera sowie für die Gruppen Mollusca (Gastropoda und Lamellibranchiata) und Annellida 
(Oligochaeta und Hirudinea). Dieser Befund steht im Einklang mit den Ergebnissen anderer Arbeiten: 
SLOOFF et al. (1986) zogen in einem Review zur vergleichenden Toxikologie an verschiedenen Arten 
den Schluß, daß die Sensitivität von Arten von ihrer taxonomischen Positionierung und der Art der 
toxischen Substanz abhängt. HOEKSTRA et al. (1994) wiesen in einer Untersuchung mit Literatur-
quellen zu 26 Chemikalien nach, daß die Variation der Empfindlichkeit zwischen Arten einer Klasse 
meist geringer ist als die Variation zwischen den Klassen.  
 
Empfindlichkeit der Arthropoden 
Als Erklärung für die tendenziell größere Empfindlichkeit der Arthropoden gegenüber organischen 
Verbindungen im Vergleich zu Oligochaeten und Mollusken kommt der Sauerstoffbedarf im Zuge der 
Detoxikation von organischen Xenobiotika in Betracht. Die Dekontamination des Organismus über 
Oxidationsreaktionen mithilfe von P-450-Cytochromen (STEINBERG et al., 1992) sind mit einem er-
heblichen Sauerstoffbedarf verbunden. Die Steigerung der Atemfrequenz wird daher beispielsweise bei 
Fischen als Biomarker für toxische Substanzen eingesetzt (EVANS & WALLWORK, 1988). Mollusken 
und Oligochaeten metabolisieren – im Gegensatz zu Arthropoden – einen Großteil von organischen 
Xenobiotika nicht, sondern scheiden sie lediglich passiv aus oder akkumulieren sie im Fettgewebe des 
Körpers (STEINBERG et al., 1992). Ein Zusammenhang zwischen der größeren Empfindlichkeit von 
Arthropoden im Vergleich zu Nicht-Arthropoden und den genannten physiologischen Unterschieden 
kann jedoch nur vermutet werden.  
 
Unterschiede innerhalb der Arthropoden 
Eine scharfe Trennlinie zwischen der Empfindlichkeit von Arthropoden auf der einen Seite und 
Mollusken und Oligochaeten auf der anderen Seite besteht nach den vorliegenden Ergebnissen er-
wartungsgemäß nicht, da auch innerhalb der Gruppe der Arthropoden erhebliche physiologische und 
morphologische Unterschiede zwischen den einzelnen Ordnungen bestehen. 
Insbesondere eine unterschiedliche Ausbildung der Atmungsorgane kommt hierbei als Erklärungs-
möglichkeit für Empfindlichkeits-Unterschiede zwischen den einzelnen Arthropoden-Ordnungen in 
Betracht. So könnte das Atmen von Luftsauerstoff (Coleoptera, Heteroptera, viele Diptera) statt 
Kiemenatmung (andere Arthropoden) über eine kleinere Kontaktfläche der Organismen mit der 
Wasserphase eine geringere Empfindlichkeit gegenüber kurzzeitigen Kontaminationen mit toxischen 
Substanzen bewirken. Derartige Abhängigkeiten der physiologischen Empfindlichkeit von Organismen 
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von ihrer morphologischen Ausstattung sind an Makroinvertebraten jedoch bislang nicht ausführlich 
untersucht worden. 
Weiterhin haben einige der als relativ empfindlich eingestuften Arthropoden-Taxa (z. B. Plecoptera, 
Ephemeroptera) in Übereinstimmung mit ihrem Lebensraum einen erheblich höheren Sauerstoffbedarf 
als physiologisch weniger empfindliche Arthropoden-Taxa (z. B. Isopoda). Es ist denkbar, daß weniger 
sauerstoffbedürftige Arten den bei der Detoxikation anfallenden erhöhten Sauerstoffbedarf besser 
kompensieren können als stark sauerstoffbedürftige Arten.  
 
Einfluß von Testvariablen 
Als Erklärungsmöglichkeit für Varianzen der Trelativ-Werte auf allen taxonomischen Ebenen kommen 
Fakoren in Frage, die das Ergebnis von Standard-Toxizitätstests beeinflussen können und für die zum 
Teil keine Standardvorschriften bestehen. Solche Faktoren sind beispielsweise die Wasserhärte und 
-temperatur, die Lichtintensität und -qualität, das Volumen der Testgefäße oder das Lebensstadium 
der Testorganismen (ROSHON et al., 1999). Diese Variablen konnten im Zuge der vorgenommenen 
Vergleiche nicht berücksichtigt werden, da dies den Zeitaufwand der Datenauswertung erheblich 




III-4.2  Übertragbarkeit der Ergebnisse auf Verhältnisse im Freiland 
Wahl des Determinationsniveaus 
Empfindlichkeitsvergleiche zwischen Organismen zur ökologischen Risikoabschätzung von Schad-
stoffen werden meistens auf dem Determinationsniveau von Art oder Gattung vorgenommen (z. B. 
ROSHON et al., 1999; VERSTEEG et al., 1999). Umfassende vergleichende Einordnungen auf Ord-
nungsniveau finden sich hingegen bislang nicht. Da mit abnehmendem Verwandschaftsgrad die 
physiologischen und morphologischen Ähnlichkeiten zwischen den Organismen gleichfalls abnehmen, 
waren erhebliche Varianzen der Trelativ-Werte innerhalb der einzelnen Ordnungen zu erwarten. 
In der vorliegenden Arbeit wurde dennoch eine Einordnung der Empfindlichkeiten auf der relativ 
hohen taxonomischen Ebene der Ordnung gewählt, da die eingeschränkte Datenbasis eine Einordnung 
von Taxa niedrigeren taxonomischen Niveaus verbot. Die festgestellten Unterschiede in der Empfind-
lichkeit zwischen den einzelnen Ordnungen rechtfertigen diese Vorgehensweise. Bei der Anwendung 
der hier vorgestellten Empfindlichkeitswerte für die Bewertung von Zönosen in Freilandgewässern 
sind die zwischenartlichen Empfindlichkeits-Unterschiede innerhalb der einzelnen Ordnungen jedoch 
zu berücksichtigen. So zeigte GUEROLD (2000) für mehrere organismenbasierte Indices, daß mit 
sinkendem Grad der Determination der Zeigerorganismen die Indexwerte zunehmend fehlerhaft 
werden. 
Die mittleren Trelativ-Werte der einzelnen Ordnungen stellen demgemäß einen statistischen Trend 
dar, der sich aus der großen Anzahl der in die Untersuchung einbezogenen Arten und Substanzen 
ergibt, jedoch nicht für jede einzelne der Substanzen und Arten gelten muß. 
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Möglichkeiten und Grenzen der Anwendbarkeit 
Bei einer Bewertung der toxischen Wirkung von Einzelstoffen auf bestimmte Makroinvertebraten-
Arten kann die hier vorgenommene Einordnung von physiologischen Empfindlichkeiten auf Ord-
nungsniveau den Standard-Toxizitätstest nicht ersetzen. 
Weiterhin sollten Auswirkungen von Kontaminationen mit einzelnen, taxaspezifisch wirkenden 
Substanzen (z. B. aus der Gruppe der Pyrethroide) auf Gewässerzönosen nicht mit der vorliegenden 
Datenbasis bewertet werden, da die entsprechenden spezifischen Empfindlichkeiten der Taxa gegen-
über diesen Substanzen erheblich von den hier festgestellten allgemeinen Empfindlichkeiten abweichen 
können. 
Die vorgestellte Datenbasis ist in erster Linie dort anwendbar, wo umfangreiche Populationsdaten 
(beispielsweise bei Zönosenerfassungen im Freiland) zu Belastungen mit Stoffgemischen in Beziehung 
gesetzt werden soll, wie sie im Freiland wesentlich häufiger beobachtet werden als Belastungen mit 
einzelnen toxischen Substanzen (STEINBERG et al., 1992). Komplexe Gewässerbelastungen sind bei-
spielsweise für Pflanzenschutzmittel (LIESS et al., 1999 a) und Schwermetalle (MUELLER & FURRER, 
1994; RAMOS et al., 1999) der Regelfall. 
Bei dem Versuch des Nachweises von Belastungen mit toxischen Substanzen mithilfe der vor-
liegenden Daten muß berücksichtigt werden, daß die physiologische Empfindlichkeit eines Organismus 
nur einer von vielen Einflußfaktoren ist, die seine ökologische Empfindlichkeit gegenüber Schadstoff-
belastungen bestimmen. So können beispielsweise Dauer und zeitliches Muster des Generationszyklus 
(SHERRATT et al., 1999; VAN DEN BRINK et al., 1996), die Wiederbesiedelungsfähigkeit (SCHULZ & 
LIESS, 1999) sowie der Einfluß von Parasiten (LEHMANN et al., 2000) die ökologische Toleranz von 
Arten gegenüber Giftstoffen entscheidend mitbestimmen. Weiterhin sollte die hier vorgenommene 
Einteilung der Empfindlichkeiten nicht als statisch angesehen werden, sondern mit zunehmender 
wissenschaftlicher Erkenntnis stetig fortentwickelt und diversifiziert werden. So ist eine gesonderte Be-
trachtung der Empfindlichkeiten von Makroinvertebraten gegenüber ökotoxikologisch besonders rele-




III-5 Schlußfolgerungen aus Abschnitt III 
• Makroinvertebraten-Ordnungen lassen sich hinsichtlich ihrer relativen physiologischen Emp-
findlichkeit gegenüber toxischen organischen Substanzen statistisch unterscheiden 
• Die relativen Empfindlichkeiten der einzelnen Taxa lassen sich zum Teil durch die verwand-
schaftlichen Beziehungen der Taxa zueinander und mit diesen im Zusammenhang stehenden 
morphologischen und physiologischen Unterschieden erklären. 




IV Pflanzenschutzmittel-Belastung kleiner 
Fließgewässer im norddeutschen Tiefland und 
ihre Auswirkungen auf die Gewässerzönose 
In diesem Abschnitt werden Untersuchungen der Pflanzenschutzmittelbelastung und der Makro-
invertebraten-Zönose an Fließgewässern im norddeutschen Tiefland vorgestellt. Es wird gezeigt, 
daß mit Pflanzenschutzmitteln belastete Gewässer Veränderungen in der Zusammensetzung ihrer 




Ein Hauptanliegen des Gesamtprojektes war, Konzentrations-Wirkungsbeziehungen der PSM-Belastung im 
Freiland zu beschreiben. Dies sollte in einer Form geschehen, die eine Ableitung von Zielvorgaben für die 
maximal tolerierbare Pflanzenschutzmittelbelastung von Oberflächengewässern ermöglicht. 
In der Literatur fehlen bislang genügend umfangreiche und systematische Studien: Obwohl eine 
Vielzahl von Untersuchungen Pflanzenschutzmitteleinträge (PSM-Einträge) in Gewässer nachwies 
(unter anderem KREUGER & BRINK, 1988; COOPER, 1992; HOUSE et al., 1999; HURLE, 1992; WAU-
CHOPE, 1978, SCHULZ & LIESS, 1999) existieren nur wenige Untersuchungen, die neben der PSM-
Belastung auch gleichzeitig die Wirkung der Einträge auf aquatische Organismen erfaßten. 
Insbesondere fehlen bislang Untersuchungen, die eine zunehmende Veränderung von Gewässer-
zönosen entlang von Konzentrationsgradienten im Freiland beschreiben. Verfügbare Daten beziehen 
sich zumeist auf Beobachtungen an einzelnen Gewässern oder gar auf singuläre Kontaminations-
ereignisse, so daß bislang keine Dosis-Wirkungs-Beziehungen zwischen Belastung und Reaktion der 
Lebensgemeinschaft abgeleitet werden können. 
Im vorliegenden Projekt kommt daher der Erfassung und Beschreibung realer Belastungssituationen 
und der Eigenschaften von Gewässerzönosen an einer möglichst hohen Anzahl von Gewässern eine 
Schlüsselrolle zu. Die zu untersuchenden Gewässer sollten graduelle Belastungsunterschiede aufweisen, 
so daß durch Vergleiche der Zönosen untereinander Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen heraus-
gearbeitet werden konnten. 
Da PSM-Belastungen im Freiland meist aus komplexen Stoffgemischen bestehen (CLARK et al., 
1991; GRAY, 1998), müssen diese bei einer Ableitung von ökologisch relevanten Grenzwerten aus 
Freilandbefunden im Mittelpunkt stehen. Es wurde daher ein Konzept zum Vergleich von komplexen 
Belastungen erarbeitet, das anschließend als Grundlage für die Bewertung der PSM-Belastung im 
Freiland diente. 
Neben der Belastung mit Pflanzenschutzmitteln sind bei intensiver landwirtschaftlicher Nutzung 
auch weitere Störeinflüsse von Bedeutung. Neben Einbußen an struktureller Vielfalt durch Gewässer-
ausbau oder -unterhaltung können auch die Belastung mit Schwebstoffen (HOGG & NORIS, 1991; 
KUHNLE, 1992) und Nährstoffen (COOPER, 1992; WALTHER, 1980) zunehmen. Deshalb wurden als 
zusätzliche Parameter die Strukturgüte der Gewässer und deren Belastung mit Schwebstoffen und 
Nährstoffen erfaßt. 
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In Abschnitt III (Seite 10 ff.) wurde aufgrund von umfangreichen Datenrecherchen eine Einteilung von 
Makroinvertebratentaxa nach ihren physiologischen Empfindlichkeiten gegenüber toxischen Substan-
zen vorgenommen. Im vorliegenden Abschnitt wurde daraus ein Indikatorsystem für die Belastung von 
Fließgewässern mit PSM entwickelt. Mithilfe dieses Indikatorsystems wurde anschließlich überprüft, 
ob sich Unterschiede in der Zönosen-Zusammensetzung zwischen den untersuchten Gewässern auf 
den Einfluß der PSM-Belastung zurückführen ließen.  
Eine vollständige statistische Trennung der einzelnen die Gewässerzönose beeinflussenden Faktoren 
ist durch Freilanduntersuchungen allein indes nicht möglich. Daher werden die Ergebnisse in Kapitel 
IV-4 mit Ergebnissen aus Meso- und Mikrokosmosstudien von LIESS et al. (2001) verglichen, in denen 
die Effekte von PSM-Einträgen auf Gewässerzönosen von anderen Einflußgrößen isoliert untersucht 
wurden.  
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IV-2 Material und Methoden 
IV-2.1 Auswahl der Untersuchungsgewässer 
In den Jahren 1998 und 1999 wurden insgesamt vierzehn Gewässer beprobt, hiervon zehn in beiden 
Untersuchungsjahren. Zwölf der Gewässer liegen im südlichen Niedersachsen (acht Gewässer im 
Bereich der Hildesheimer Börde zwischen Schladen und Peine, zwei Gewässer zwischen Wolfenbüttel 
und Wolfsburg, zwei Gewässer nördlich von Braunschweig bei Rolfsbüttel und Ribbesbüttel, eines in 
der Südheide bei Marwede). Zwei weitere Gewässer wurden in der Uckermark / Brandenburg bei 
Stegelitz und Gerswalde beprobt (Tabelle IV-1). Die geographische Lage der Gewässer ist aus den Ab-
bildungen IV-1 und IV-2 (S. 21–22) zu ersehen. 
Die Gewässer unterschieden sich untereinander in eintragsbestimmenden Faktoren wie der Art und 
Intensität der landwirtschaftlichen Umlandnutzung, der Hangneigung des Uferbereiches sowie des 
Bodentyps des Umlandes. Als Folge der Unterschiede in diesen Faktoren wiesen die Gewässer graduell 
unterschiedliche PSM-Belastungen auf.  
Sämtliche Gewässer mit Ausnahme des Gewässers 12 liegen in landwirtschaftlich intensiv genutzem 
Umland. In Tabelle IV-2 (S. 24) sind die landwirtschaftlichen Nutzungsformen der an den Uferbereich 
grenzenden Flächen für die einzelnen Gewässer angegeben. 
Das Gewässer 12 (siehe Abbildung IV-3, S. 23), das von nicht bewirtschafteten Feuchtwiesen 
gesäumt wird, wurde bei der Datenauswertung den übrigen Gewässern als „Referenzgewässer“ 
gegenübergestellt. An diesem Gewässer konnte eine Belastung mit PSM, Schweb- und Nährstoffen aus 
landwirtschaftlichen Quellen weitgehend ausgeschlossen werden. Die im Referenzgewässer vorhan-
dene Biozönose sollte das Fehlen landwirtschaftlicher Einflüsse widerspiegeln. Differenzen in der 
Zönosenzusammensetzung zwischen diesem Vergleichsgewässer und den Agrarfließgewässern sollten 
daher u. a. auf die landwirtschaftliche Umlandnutzung zurückzuführen sein. 
 
Tabelle IV-1. Liste der im Rahmen des Teilprojektes IV untersuchten Fließgewässer. Neben den Gewässernamen und ihrer 
geographischen Lage sind der jeweilige Beprobungszeitraum und die im Text verwendete Gewässerkennung angegeben.  
 
Gewässer-Nr. Gewässername Lage des Gewässers (Landkreis) Beprobungszeitraum 
 1 Beeke Rolfsbüttel (Gifhorn)  1998 – 1999 
 2 Vollbüttler Mühlenriede Ribbesbüttel (Gifhorn)  1998 – 1999 
 3 Asselbach Westerlinde (Salzgitter)  1998 – 1999 
 4 Glue Riede-Kanal Dettum (Königslutter)  1998 – 1999 
 5 Neindorfer Bach Neindorf (Wolfsburg)  1998 – 1999 
 6 Krummbach Schladen (Goslar)  1998 – 1999 
 7 Flothe Adenstedt (Peine)  1998 – 1999 
 8 Adersheimer Bach Adersheim (Wolfenbüttel)  1998 – 1999 
 9 Calbechter Bach Lobmachtersen (Salzgitter)  1998 – 1999 
 10 Fuhse Flachstöckheim (Salzgitter)  1998 – 1999 
 11 Sennebach Sillium (Salzgitter)  1998 – 1999 
 12 Schmalwasser Marwede (Celle)  1998 – 1999 
 13 Stierngraben Gerswalde (Uckermark)  1998 
 14 Kleine Ucker Stegelitz (Uckermark)  1998 



































Abbildung IV-1. Karte des Untersuchungsgebie-
tes “Region Braunschweig” mit den untersuch-
ten Fließgewässern. Zur Codierung der Gewäs-












ca. 1 : 500 000

































Abbildung IV-2. Karte des Untersuchungsgebie-
tes “Brandenburg” mit den untersuchten Fließ-
gewässern. Zur Codierung der Gewässer siehe
Tabelle IV-1.











Bei der Auswahl der Gewässer wurden weiterhin folgende Mindestanforderungen berücksichtigt: 
 
• Zugehörigkeit zur Kategorie „Tieflandfließgewässer“ (FRIEDRICH & HESSE, 1996). 
• Ganzjährige Wasserführung bei einem mittleren Abfluß von weniger als 0,1 m/s. 
• Fehlen von toxischen Einflüssen nicht landwirtschaftlichen Ursprungs (z. B. Straßenentwässerung, 
industrielle Einleiter) 
• Höchstens mäßige organische Belastung des Wassers 
 
Abbildung IV-1Abbildung IV-2 
 
 




Abbildung IV-3. Das als Referenzgewässer genutzte Schmalwasser bei Marwede (Gewässer 12). Das Gewässer liegt als 
einzige der Probestellen in nicht landwirtschaftlich genutztem Umland. Das Ufer wird von Feuchtwiesen gesäumt. Aufnahme 
1. Juli 1998 (M. Liess). 
 
 
Abbildung IV-4. Gewässer 10 (Fuhse bei Flachstöckheim), ein Agrarfließgewässer im Extrem: Das Gewässerbett wurde 
umgelegt. Der Boden (Löß) weist trotz niedriger Hangneigung einen hohe Runoff-Wahrscheinlichkeit auf. Die Bewirt-
schaftung erfolgt bis unmittelbar an die Uferlinie. Am Ufer sind kaum natürliche Strukturen vorhanden. Aufnahme 20. April 
1998 (N. Berenzen). 
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Tabelle IV-2. Landwirtschaftliche Nutzungsformen und angebaute Feldfrüchte sowie Anteil der ohne Gewässerrandstreifen 
an die Uferlinie angrenzende Ackerfläche in einem Bereich von jeweils 500 m oberhalb der Probestellen der Untersuchungs-
gewässer. Als Randstreifen wurde ein mindestens 5 m breiter Streifen ohne landwirtschaftliche Nutzung definiert. 
 
Gewässer Nutzung des Umlandes angrenzende Ackerfläche [%] 
 1 Spargel, Kartoffel, Weide 0 
 2 Roggen, Kartoffel, Spargel 30 
 3 Zuckerrübe, Weizen, Mais 80 
 4 Zuckerrübe, Weizen 40 
 5 Weizen, Zuckerrübe < 10 
 6 Weizen, Zuckerrübe, Mähwiese 50 
 7 Zuckerrübe, Weizen, Weide 40 
 8 Weizen, Zuckerrübe 80 
 9 Weizen, Zuckerrübe 80 
10 Weizen, Zuckerrübe, Raps 60 
11 Weide 0 
12 keine Nutzung 0 
13 Mähwiese, Weide 0 
14 Mähwiese, Weizen, Roggen 10 
 
 
IV-2.2 Beprobung der PSM-Belastung 
Die Belastung des Wasserkörpers der Untersuchungsgewässer mit Pflanzenschutzmitteln (PSM) wurde 
in den Jahren 1998 und 1999 untersucht. Die Beprobung erfolgte jeweils im Zeitraum vom 20. April 
bis zum 15. Juli. Als Probennahmegeräte dienten Hochwassersammler und eigens für dieses Projekt 
entwickelte automatische Probenehmer. Diese Geräte werden in den Kapiteln IV-2.2.1 und IV-2.2.2 
näher beschrieben. 
Im Untersuchungsjahr 1998 wurde an jedem Gewässer ein automatischer Probennehmer und ein 
aus zwei Sammelflaschen bestehender Hochwassersammler eingesetzt. Im Untersuchungsjahr 1999 
wurden lediglich Hochwassersammler mit jeweils vier Sammelflaschen eingesetzt. Die Beprobung 
erfolgte ereignisgesteuert.  
Die Probennahme durch die automatischen Probennehmer wurde über die Leitfähigkeitsabnahme 
(etwa 10 % des Leitfähigkeitswertes bei Normalwasserstand) und Erhöhung des Wasserstandes (ca. 5 – 
10 cm je nach Gewässer) ausgelöst. Bei den Hochwassersammlern erfolgte die Auslösung gerätebedingt 
über Wasserstandserhöhung (2 – 10 cm). Die Kontrolle beider Gerätetypen erfolgte wöchentlich. 
 
IV-2.2.1 Einsatz von automatischen Probennehmern 
Zur Charakterisierung der Belastungen in der Wasserphase wurde für die Anwendungsperioden 1998 
und 1999 ein neuartiges Datenaufnahme- und Probennahmesystem auf der Grundlage eines Gerätes 
von LIESS et al. (1999 a) entwickelt (Abbildung IV-5, S. 25). 
Das Gesamtsystem besteht aus zwei netzunabhängigen Einheiten, die gemeinsam am Gewässer 
eingesetzt werden können. Im rechten Bildteil ist der Leitfähigkeitslogger dargestellt. Über eine ent-
sprechende Elektrode (LFE) wird in einstellbaren Zeitintervallen (beispielsweise alle 10 min) die Leit-
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fähigkeit im Gewässer gemessen. Die Meßwerte können im Gerät ohne weitere Betreuung über einen 
Zeitraum von bis zu 6 Monaten aufgezeichnet werden. Mittels eines portablen PC können die Werte 
im Feld oder nach Mitnahme des Loggers am Labor-PC ausgelesen und mit konventioneller Software 
(z. B. Microsoft Excel®) weiterverarbeitet werden. 
Im linken Bildteil ist der Probennehmer dargestellt. Über die Regenwippe 1 (RW1) wird der 
Probennehmer eingeschaltet, wobei eine wiederholte Auslösung der Regenwippe nach einstellbarer 
Zeit als Auslösesignal gilt.  
Der Probennehmer arbeitet nun über einen einstellbaren Zeitraum (ca. 30 – 90 min). Die Pumpe (P) 
saugt Bachwasser an und befördert dieses unter Hochdruck (6 bar) über einen Vorfilter (VF, 
Maschenweite 0,2 µm) und eine Festphasen-Extraktionssäule (C18) in eine Sammelflasche (SF; 2,5 l). 
RW2 schaltet die Pumpe nach einer einstellbaren Zeit (beispielsweise 5 min) wieder aus und regelt so 
die pro Saugereignis gezogene Probenmenge. Die Anzahl der Saugereignisse pro Regenereignis kann 









zur Quantifizierung von Gewässer-
belastungen mit Pflanzenschutz-
mitteln. Parallel zum nieder-
schlagsgesteuerten Probennehmer 
kann optional ein Leitfähigkeits-
logger eingesetzt werden, dessen 
Daten auf einen portablen PC aus-
gelesen werden können. (C18 = 
C18-Extraktionssäule, IZ = Impuls-
zähler, LFE = Leitfäfigkeitselek-
trode, P = Pumpe, PC = Personal 
Computer, RE = Regeleinheit, 
RW = Regenwippe, SF = Sammel-
flasche, VF = Vorfilter, WS = 
Wasserstandszeiger). Das Gerät 
wurde auf der Grundlage einer 
Konstruktion von LIESS et al. 
(1999 a) entwickelt. 
 
Durch diese Konstruktion ist es möglich, Proben aus dem Gewässer in drei Fraktionen aufzutrennen 
und getrennt einer PSM-Analyse zuzuführen: Schwebstoffgebundene PSM aus dem Vorfilter, lipophile 
Substanzen aus der Festphasensäule und hydrophile Substanzen aus der Sammelflasche.  
Es wurde bei der Entwicklung des Probennahmegerätes darauf geachtet, daß möglichst vielfältige 
Einsatzmöglichkeiten gegeben sind. So kann die Probennahme durch Niederschläge, Leitfähigkeits-
erniedrigung und / oder Wasserstände (über den Pegelschalter WS) ausgelöst werden. Es können aber 
auch in regelmäßigen Abständen Proben aus dem Gewässer entnommen werden. Die Anzahl auf-
zunehmender Ereignisse sowie die Intensität der Beprobung eines Ereignisses ist ebenfalls variierbar. 
Die von RW1 ausgehende Impulszahl kann mit einem Zähler (IZ) aufgenommen werden und in Kom-
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IV-2.2.2 Einsatz von Hochwassersammlern 
Neben dem automatischen Probennehmer wurde ein sogenannter Hochwassersammler (Abbildung IV-
6) für die Gewinnung von Wasserproben für die spätere Analyse auf PSM-Rückstände eingesetzt. 
Hierbei handelt es sich um eine mittels einer Haltevorrichtung (SH) im Gewässer angebrachte 
Sammelflasche mit einem Fassungsvermögen von einem Liter (SF), deren Öffnung bei Normal-
wasserstand in einem einstellbaren Abstand über dem Wasserspiegel liegt. Bei einer Wasserstands-
erhöhung füllt sich die Flasche über ein Einströmröhrchen (ER). Ein zweites, längeres Röhrchen (LR) 
dient hierbei der Entlüftung der Flasche. 
An einer Haltevorrichtung können mehrere Sammelflaschen in unterschiedlicher Höhe über dem 
Wasserspiegel angebracht werden. Die Auswahl der Wasserproben für eine spätere Analyse auf PSM-
Rückstände erfolgt über die Messung der Leitfähigkeitdifferenz zwischen der Wasserprobe und dem 
Wasserkörper des Gewässers bei Normalwasserstand. 
Die mittels der Hochwassersammler gewonnenen Wasserproben wurden im Labor auf C18-Ex-










Abbildung IV-6. Schematische Darstellung eines 
Probennahmegerätes („Hochwassersammler“) zur 
Gewinnung von Wasserproben für die Analyse auf 
Pflanzenschutzmittel-Rückstände. Die beiden an 
Halterungsvorrichtungen (SH) angebrachten Sam-
melflaschen (SF) können über eine verstellbare 
Sperre (HV) in unterschiedlichen Höhen über dem 
Wasserspiegel justiert werden. Steigt der Wasser-
spiegel über das Niveau des Einströmröhrchens 
(ER), so füllt sich die Sammelflasche. Ein zweites 
Röhrchen (LR) dient hierbei der Entlüftung. Das 
Gerät wurde in der AG Limnologie des Zoologi-




IV-2.2.3 Analyse der Wasserproben 
Alle Wasserproben wurden auf C18-Extraktionssäulen (Bakerbond Polar Plus®, Mallincroft Baker, 
Griesheim) fixiert. Die Analyse (Institut für Chemische Ökotoxikologie, TU Braunschweig) wurde 
mittels Gaschromatographie (HP-5990, Serie 2; Hewlett Packard, Avondale, PA, USA) durchgeführt 
und durch Gaschromatographie / Massenspektroskopie überprüft (Varian 3400 Gaschromatograph, 
Varian, Walnut Creek, CA, USA, mit HP 7673 Autosampler, kapillar angebunden an Massen-
spektrometer SSQ 700, Finnigan, Bremen). Die Nachweisgrenze für alle Substanzen betrug 0,05 µg/l.  
Die Proben wurden auf Rückstände einer Auswahl von Insektiziden, Fungiziden und Herbiziden 
untersucht (Tabelle IV-3, S. 27). 
Sämtliche dieser Wirkstoffe (Ausnahme: Lindan) wurden im dem Untersuchungsjahr voraus-
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empfohlen (LWK HANNOVER, 1998). Das Stoffspektrum für das Untersuchungsjahr 1998 bezieht sich 
somit auf Empfehlungen der LWK Hannover für das Jahr 1997, während sich das Spektrum für 1999 
auf entsprechende Empfehlungen für das Jahr 1998 bezieht. Für das Untersuchungsjahr 1999 konnte 
darüber hinaus das Spektrum der zu analysierenden Wirkstoffe aufgrund von analysetechnischen Fort-
schritten des Institutes für Chemische Ökotoxikologie erheblich erweitert werden.  
 
 
Tabelle IV-3. Liste der 1998 und 1999 im Rahmen des Teilprojektes IV untersuchten Wirkstoffe. Die Auswahl der 





IV-2.2.4 Berechnung der Gesamttoxizität 
Um die Vergleichbarkeit der PSM-Belastung der Untersuchungsgewässer untereinander nach ihrer 
Toxizität für die Gewässerzönose zu erleichtern, wurde auf der Grundlage der Errechnung von 
Gemischtoxizitäten über „Toxische Einheiten“ (HUND & KÖRDEL, 1996; basierend auf PETERSON, 
1994) eine Formel angewendet, die die Gesamttoxizität aller innerhalb eines definierten Zeitraumes 
aufgetretenen Kontaminationsereignisse mit unterschiedlichen Wirkstoffen ausdrückt (Formel IV-1). 
Die Kombinationswirkung zeitlich versetzter Kontaminationsereignisse mit Stoffgemischen ist 
bislang wenig erforscht (GRIMME et al., 1998). Die hier vorgestellte Formel stellt daher lediglich ein 
vorläufiges Hilfsmittel dar, das durch entsprechende Untersuchungen überprüft werden sollte. 
Wirkstoff Stoffgruppe Untersuchungsjahr 
λ-Cyhalothrin Insektizid 1999 
β-Cyfluthrin Insektizid 1999 
Cypermethrin Insektizid 1999 
Deltamethrin Insektizid 1998 – 1999 
Demethon-S-methyl Insektizid 1999 
Esfenvalerat Insektizid 1998 – 1999 
Lindan Insektizid 1998 
Parathion-ethyl Insektizid 1998 – 1999 
Pirimicarb Insektizid 1999 
Azoxystrobin Fungizid 1998 – 1999 
Epoxiconazol Fungizid 1998 – 1999 
Kresoxim-methyl Fungizid 1998 – 1999 
Propiconazol Fungizid 1998 – 1999 
Fenpropimorph Fungizid 1999 
Terbuconazol Fungizid 1999 
Bifenox Herbizid 1998 – 1999 
Chloridazon Herbizid 1999 
Ethofumesat Herbizid 1999 
Metribuzin Herbizid 1999 
Pendimethalin Herbizid 1998 – 1999 
Prosulfocarb Herbizid 1999 
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Es wird von einer additiven Wirkung sowohl aller innerhalb des gegebenen Zeitraumes auftretenden 
Kontaminationsereignisse als auch von einer additiven Wirkung aller an einem Kontaminationereignis 
beteiligten Einzelstoffkonzentrationen ausgegangen. Für alle gefundenen Wirkstoffkonzentrationen 
wird die gleiche Verweildauer im Wasserkörper an der Probestelle angenommen.  
 
 









sum 50  
mit 
TUsum Gesamttoxizität („toxic unit“) 
Ci  Konzentration des i-ten Einzelstofffundes [µg/l] 
LC50i LC5048h für Daphnia magna des i-ten Wirkstoffes [µg/l] 
n Anzahl der Einzelstofffunde 
 
Die Effektkonzentrationen (LC50i) stellen den jeweiligen LC5048h für Daphnia magna des 
entsprechenden Wirkstoffes dar. Diese Crustaceenart wurde aufgrund der verhältnismäßig hohen 
Anzahl von verfügbaren spezifischen Toxizitätsdaten ausgewählt. Die Toxizitätsdaten wurden von im 
Internet zugänglichen Datenbanken, vom Umweltbundesamt bzw. von den entsprechenden Pflanzen-
schutzmittelherstellern bezogen (Tabelle IV-4, S. 29). Für die Einzelgewässer-bezogene Mittelwert-
bildung von TUsum wurden jeweils nur diejenigen PSM-Wirkstoffe berücksichtigt, auf die die Wasser-


















Abbildung IV-7. Runoff-Ereignis am Glue-Riede-Kanal 
(Gewässer 4) in Folge eines Starkregenfalls. Das von der 
Ackerfläche ablaufende Wasser wird in das Gewässer 
eingetragen. Während solcher Ereignisse treten die 
höchsten Konzentrationen an Pflanzenschutzmitteln in 
Agrarfließgewässern auf. Aufnahme Juni 1997 (M. Neu-
mann). 
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IV-2.3 Bezug von Niederschlagsdaten 
Um den PSM-Eintrag mit der Niederschlagssituation im Untersuchungszeitraum vergleichen zu 
können, wurden Niederschlagsdaten des entsprechenden Zeitraumes von denjenigen Niederschlag-
meßstellen des Deutschen Wetterdienstes (DWD, 1999) verwendet, die den einzelnen Untersuchungs-
gewässern am nächsten lagen. 
Im einzelnen waren dies die Stationen Eschede, Ribbesbüttel, Wipshausen, Peine, Braunschweig-
Völkenrode, Baddeckenstedt, Salzgitter-Ohlendorf, Königslutter-Rhode, Wolfenbüttel und Schladen. 
Für das Auftreten von PSM-Eintragsereignissen aus landwirtschaftlichen Flächen sind insbesondere 
Starkregenereignisse von Bedeutung (s. o.). Aus den Tagesniederschlagsdaten der einzelnen Meß-
stationen wurden daher die mittleren Anzahlen an Starkregenereignissen errechnet, die im Unter-
suchungsgebiet in den entsprechenden Zeiträumen auftraten. Als Starkregenereignisse wurden Tages-
niederschläge von mehr als 5 mm gewertet. 
 
 
Tabelle IV-4. Mittlere LC5048h-Konzentrationen für Daphnia magna ausgewählter Pflanzenschutzmittel-Wirkstoffe. 
 
 
a arithmetischer Mittelwert aus mehreren Angaben 
b Wirkstoff berücksichtigt bei der Berechnung von TUsum 
 
 
IV-2.4 Beprobung des Makrozoobenthos 
Die Gewässerzönose wurde in den Untersuchungsjahren 1998 und 1999 untersucht. Die Beprobung 
erfolgte in beiden Jahren im Zeitraum von Anfang April bis Ende Juli. Im Jahr 1998 wurde ein 
zweiwöchiger Beprobungsrythmus gewählt. Da im Zuge der Auswertung der Populationsdaten von 
1998 keine akuten Reaktionen der Arten auf die PSM-Belastung festgestellt wurden, wurde das 
Probennahmeintervall im Jahr 1999 auf vier Wochen erweitert.  
Wirkstoff LC5048h [µg/l] Quelle 
Lindan b  485 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
Parathion-ethyl b  1,43 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
Pendimethalin b  340 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
Kresoxim-methyl b  168 Fa. BASF (mündl. Mittelung) 
Epoxiconazol b  8700 Fa. BASF (mündl.Mittelung) 
Bifenox b  660 Fa. Rhone-Poulenc (mündl. Mitteilung) 
Esfenvalerat  0,62 a Extoxnet (1996); Extoxnet (1998a) 
Azoxystrobin b  230 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
Propiconazol b  6500 a Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung); Extoxnet (1998b) 
Chloridazon  50100 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
Ethofumesat  13500 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
Metamitron  5700 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
Terbuconazol  4200 Umweltbundesamt (mündl. Mitteilung) 
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Die Beprobung erfolgte mit einem Surber-Sampler (MACAN, 1958) mit einer Grundfläche von 
0,125 m² (35 cm Kantenlänge) und einer Maschenweite des Netzes von 1 mm. Je Probennahme wur-
den vier einzelne Proben in einem Gewässerabschnitt von ca. 50 m Länge genommen. Dabei wurde 
auch die Besiedelung des Sediments bis zu einer Tiefe von ca. 5–10 mm erfaßt. Befanden sich 
Vertebraten (Fische, Lurche) in der Probe, so wurden diese umgehend in das Gewässer zurückgesetzt. 
Die Auszählung der Makroinvertebraten erfolgte im Labor. Der Fangnetzinhalt (bestehend aus 
besiedeltem Sediment, Steinen, Detritus, Fallaub oder Pflanzenteilen) wurde nach Entfernen von 
Schwebstoffpartikeln durch Abspülen in eine weiße Fotoschale gegeben und anschließend in kleinen 
Portionen von Hand auf besiedelnde Organismen abgesucht. Nach dem Auszählen wurden Tiere und 
Samplerinhalt wieder in die Ursprungsgewässer verbracht. 
Zur Überprüfung der Auszählungsmethode wurden stichprobenartig bereits untersuchte Proben 
aufbewahrt und zu einem späteren Zeitpunkt noch einmal abgesucht. Dabei wurde festgestellt, daß ca. 
95 % der Tierbesiedlung bei der ersten Auszählung erfaßt worden war. Zur Überprüfung der ge-
schätzten Individuenzahlen wurden stichprobenartig vorher geschätzte Individuen ein zweites mal ein-
zeln ausgezählt. Dabei wurde ein Schätzfehler von ca. ± 10 % festgestellt. 
Tiere, die vor Ort nicht zweifelsfrei bestimmt werden konnten, wurden zur genauen Bestimmung in 
70%igem Ethanol fixiert. 
Bedingt durch die Maschenweite des Surber-Samplers von einem Millimeter konnten kleine 
Larvenstadien z. T. nicht quantifiziert werden. Individuen mit einer Größe unter einem Millimeter 
wurden daher bei der Datenauswertung nicht berücksichtigt. Die Bestimmung der Makroinvertebraten 
erfolgte im allgemeinen bis zur Art. Larven von Dytisciden, Chironomiden, Simuliiden sowie 
Lumbriciden und Tubificiden wurden hingegen lediglich bis zur Familie bestimmt, da eine genauere 
Bestimmung nur nach aufwendiger Präparation unter dem Mikroskop möglich ist. 
 
 
IV-2.5 Beprobung chemisch-physikalischer Parameter 
Begleitend zur Beprobung der Gewässerzönose wurden in zweiwöchigem (1998) bzw. vierwöchigem 
Abstand (1999) physikalische und chemische Meßparameter aufgenommen (Tabelle IV-5, S. 31). Die 
Beprobung erfolgte mittels elektronischer Meßgeräte (Fa. WTW) bzw. am Gewässer.  
 
Anorganische Nährstoffe und pH 
Der Gehalt des Wassers an den anorganischen Nährstoffen Nitrat, Nitrit, Ammonium und Ortho-
phosphat wurde am Gewässer mittels colorimetrischer Schnelltests (Visicolor®, Fa. Macherey & 
Nagel) bestimmt. Der pH-Wert wurde mit einem elektronischen Meßgerät der Fa. WTW gemessen. 
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Tabelle IV-5. Im Rahmen des Teilprojektes IV an den 
Untersuchungsgewässern aufgenommene physika-
lisch-chemische Wasserparameter. NH4+ = Ammoni-











Temperatur und Leitfähigkeit 
Die Gewässertemperatur wurde im Jahr 1998 mittels fest im Gewässer installierter analoger Min.-
Max.-Thermometer gemessen. Da sich diese Geräte als zu meßungenau erwiesen, wurde im Jahr 1999 
die Temperatur mittels zu diesem Zweck umgerüsteten Dataloggern mit elektronischem Meßfühler 
permanent aufgenommen. Mit den selben Loggern wurde auch die Leitfähigkeit des Wassers ebenfalls 
permanent aufgenommen. Da lediglich acht Datalogger zur Verfügung standen und die Geräte daher 
zwischen den einzelnen Gewässern gewechselt werden mußten, wurden die Temperatur und die 
Leitfähigkeit an vier der Gewässer lediglich für einen Teil des gesamten Untersuchungszeitraumes 
bestimmt. 
 
Sauerstoffzehrung und Sedimentdrift 
Im Untersuchungsjahr 1998 wurde außerdem an zehn der Gewässer im Braunschweiger Umland die 
wöchentliche Sedimentdrift an den Gewässern bestimmt. Hierfür wurden Sedimentsammler (LIESS et 
al., 1996) eingesetzt. Das Volumen der nach einer Woche im Sammelgefäß vorhandenen Sediment-
menge wurde hierbei im wasserüberstandenen Zustand abgeschätzt. Die Sauerstoffzehrung des 
Wassers (S5d; HÜTTER, 1990) wurde aus Zeitgründen erst im Jahr 2000 bestimmt. Hierfür wurde ein 
vierwöchiger Intervall im Zeitraum vom 15.3. bis 15.4. des Jahres (jeweils 4 Messungen pro Gewässer 
im Wochenabstand) ausgewählt, da die Belastung der Gewässer mit sauerstoffzehrenden Substanzen 
durch Ausbringung von Gülle auf die landwirtschaftlichen Flächen in diesem Zeitraum besonders hoch 
sein kann. Die Wasserproben wurden am Gewässer in getönte 100 ml-Schraubdeckelflaschen gefüllt 
und auf Eis ins Labor transportiert. Im Labor wurden die Proben im Wasserbad auf 20 °C erwärmt. 
Der Sauerstoffgehalt wurde mittels Meßelektrode in einer zu diesem Zweck genommenen Parallel-
probe bestimmt. Die eigentliche Probe wurde abgedunkelt für 5 d in einer Klimakammer bei 20 °C ± 
1 °C inkubiert. Anschließend wurde wiederum der Sauerstoffgehalt bestimmt. Die Differenz der bei-
den Sauerstoffmessungen wurde als S5d bezeichnet. Auf eine Nitrifikationshemmung durch N-Allyl-
thioharnstoff wurde verzichtet, da mit der Messung auch sauerstoffzehrende Nitrifikationsprozesse 













PO4  colorimetrisch 
pH Meßelektrode 
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IV-2.6 Bewertung von Gewässerstruktur und -morphologie 
Die Untersuchung der Morphologie- und Strukturparameter der Untersuchungsgewässer erfolgte über 
eine Einordnung der Gewässer in das Gewässerstruktur-Bewertungssystem des Nordrhein-West-
fälischen Landesumweltamtes (LUA-MATERIALIEN, 1999a; im weiteren „Strukturindex“).  
Dieses Bewertungssystem stellt einen der zur Zeit in Deutschland am häufigsten verwendeten 
Strukturindices dar. Auch der Niedersächsische Landesbetrieb für Wasserwirtschaft und Küstenschutz 
(NLWK) plant den Einsatz dieses Index bei zukünftigen regelmäßigen Gewässeruntersuchungen 
(FAASCH, mündl. Mitteilung). Die im Index enthaltenen Morphologie- und Strukturparameter sind in 
Tabelle IV-6 (S. 32) dargestellt. Die Einordnung der Untersuchungsgewässer in das Bewertungssystem 
erfolgte nach entsprechender Vorschrift vor Ort durch Sichtung und Abschätzung. Da der Haupt-
parameter 6 („Gewässerumfeld“) des Strukturindex eine Bewertung des Gewässerumlandes nach der 
Art seiner Nutzung vornimmt und damit in besonderer Weise mit dem Eintrag von PSM in das 
entsprechende Gewässer korreliert ist, werden die Strukturindexwerte in Kapitel IV-3.2 (S. 39) jeweils 
mit und ohne Berücksichtigung von Hauptparameter 6 dargestellt. 
 
Tabelle IV-6. Morphologie- und Strukturparameter, die zur Berechnung des Gewässerstruktur-Bewertungssystem des 
Nordrhein-Westfälischen Landesumweltamtes (LUA-MATERIALIEN, 1999a) verwendet werden. 
 
Hauptparameter Einzelparameter 
1 Laufentwicklung 1 Laufkrümmung 
 1.2 Krümmungserosion 
 1.3 / 1.4 Längsbänke und besondere Laufstrukturen 
2 Längsprofil 2.1 Querbauwerke 
 2.2 Verrohrung 
 2.3 Rückstau 
 2.4 Querbänke 
 2.5 / 2.6 Strömungsdiversität und Tiefenvarianz 
3 Sohlenstruktur 3.1 Sohlensubstrat 
 3.2 Sohlenverbau 
 3.3 Substratdiversität 
 3.4 Besondere Sohlenstrukturen 
4 Querprofil 4.1 Profiltyp 
 4.2 Profilbreite 
 4.3 Breitenerosion 
 4.4 Breitenvarianz 
 4.5 Durchlässe 
5 Uferstruktur 5.1 Uferbewuchs 
 5.2 Uferverbau 
 5.3 Besondere Uferstrukturen 
6 Gewässerumfeld 6.1 Flächennutzung 
 6.2 Gewässerrandstreifen 
 6.3 Schädliche Umfeldstrukturen 
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IV-2.7 Berechnungen und Statistik 
Die umfangreichen Arten- und gewässerbezogenen Daten wurden mit den Datenbankprogrammen 
Claris Filemaker® für Windows und für Macintosh (Version 4.0) und MS Access® für Windows 
(Version 97) verwaltet. Die Bildung von Mittelwerten aus Einzeldaten erfolgte ebenfalls mit diesen 
Programmen. Im Zuge von statistischen Vergleichen aufgenommener Parameter zwischen einzelnen 
Untersuchungsgewässern wurden, wenn nicht anders angegeben, die arithmetischen Mittelwerte aus 
den Einzelmeßwerten des zweijährigen Untersuchungszyklus verwendet. Wurde ein Parameter nur in 
einem der Jahre untersucht (Temperaturregime, Sauerstoffzehrung, Sedimentdrift), so wurden bei 
Vergleichen stattdessen die Mittelwerte des untersuchten Jahres verwendet. Alle statistischen Tests 
wurden mit dem Programmpaket SPSS® 10.0 für MS Windows (Statistical Product Service Solutions, 
Chicago) durchgeführt. Mittelwertvergleiche der Parameter zwischen den Gewässern wurden mit dem 
T-Test für unabhängige Stichproben (Student´s T-Test) vorgenommen. Zeitreihen von Temperatur- 
und Niederschlagsdaten wurden mit dem gepaarten T-Test verglichen. Vor der Anwendung der 
T-Tests wurden die Datensätze mittels Kolmogoroff-Smirnoff-Test auf Normalverteilung untersucht. 
Die TUsum-Werte wurden, um Normalverteilung der Daten zu erreichen, vor dem statistischen Test 
logarithmiert. Korrelationen zwischen verschiedenen Meßgrößen wurden mittels linearer Regression 
untersucht. Multiple Regressionen wurden nach der Einschlußmethode (enter) vorgenommen. 
Jahreszeitliche Trends des SR-Index (s. u.) wurden mit dem autoregression model (maximum likeli-
hood method, ρ = 0) überprüft. 
 
IV-2.7.1 Klassifizierung der gewässerbezogenen Toxizität 
Für die Überprüfung der Abhängigkeit verschiedener Parameter von der PSM-Belastung der Gewässer 
mittels T-Test wurden die Untersuchungsgewässer nach ihrer Belastung in die Gruppen „belastet“ und 
„unbelastet“ eingeteilt. Als „unbelastet“ wurden solche Gewässer eingestuft, in denen während des 
Untersuchungszeitraumes keine Pflanzenschutzmittel nachgewiesen wurden oder deren Summe der 
nachgewiesenen PSM in beiden Jahren eine Gesamttoxizität (TUsum) von 0,001 nicht überschritt (zur 
Begründung siehe Kapitel IV-2.7). Als belastet wurden entsprechend jene Gewässer eingestuft, die im 
zweijährigen Mittel eine TUsum von mehr als 0,001 aufwiesen. Da die Gruppe der als unbelastet 
eingestuften Gewässer auch ein sehr gering mit PSM belastetes Gewässer enthielt (TUsum = 0,0002), 
wird der Begriff „unbelastet“ in diesem Zusammenhang im weiteren in Anführungsstrichen geführt. 
Im Zuge von Regressionen, für die die einzelnen TUsum-Werte logarithmiert wurden, wurde an 
Gewässer ohne jeden Nachweis an PSM der Wert TUsum = 0,0001 vergeben, um ein Einbeziehen 
dieser Gewässer in die Regressionen mathematisch zu ermöglichen. Dies war notwendig, da die Bil-
dung des Logarithmus aus dem Wert „0“ (entsprechend „unbelastet“) nicht möglich ist. Theoretische 
Grundlage stellte hierbei die Tatsache dar, daß PSM-Kontaminationen unterhalb der Nachweisgrenze 
auch in diesen Gewässern nicht ausgeschlossen werden konnten und die Belastung dieser Gewässer 
daher lediglich als kleiner als die derjenigen Gewässer mit PSM-Nachweis angesehen werden konnte. 
 
IV-2.7.2 Berechnung von Zönoseneigenschaften 
Für den Mittelwertvergleich der physiologischen Empfindlichkeiten der Arten mit Gewässerpara-
metern im T-Test wurden die Makroinvertebratenordnungen entsprechend ihrer relativen physiologi-
schen Toleranz (Trelativ; vgl. Kapitel III-2.2) in die Gruppen „empfindliche Arten“ und „weniger 
empfindliche Arten“ eingeteilt. Als empfindlich wurden solche Arten bezeichnet, deren entsprechende 
Ordnungs-Mittelwerte von Trelativ mindestens so niedrig wie die der Ordnung Odonata waren. Als 
weniger empfindlich wurden entsprechend alle Arten bezeichnet, deren Ordnungsmittelwerte über 
dem Mittelwert der Ordnung Odonata lagen. Für Regressionsmodelle wurden hingegen die ordnungs-
spezifischen Trelativ-Werte aus Abschnitt III verwendet.  
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IV-2.7.3 Erarbeitung eines zönosenbasierten Index für die Belastung mit PSM 
Auf der Grundlage der in Abschnitt III erarbeiteten Klassifizierung von Makroinvertebraten-Ordnun-
gen nach ihrer physiologischen Empfindlichkeit gegenüber toxischen organischen Verbindungen und 
den dort angestellten Überlegungen zur Übertragbarkeit auf Verhältnisse im Freiland (siehe Kapitel III-
4.2) wurde mit dem Sensitivity Recovery Index (im weiteren SR-Index) ein zönosenbasiertes 
Bewertungssystem für die PSM-Belastung kleiner Fließgewässer erarbeitet. Anschließend erfolgte eine 
Anwendung des SR-Index auf gewässerbezogene Daten aus dem Abschnitt IV. 
Der SR-Index folgt in seinen Grundzügen dem Saprobienindex (FRIEDRICH, 1990). Er nimmt Werte 
zwischen 1 und 5 an, wobei 1 der Zönose unbelasteter Gewässer entspricht und 5 der Zönose sehr 
stark belasteter Gewässer. In den SR-Index gehen folgende art- bzw. ordnungsspezifische Größen ein: 
 
1) Die relative physiologische Toleranz der Ordnungen. Die Trelativ-Werte der einzelnen Ordnungen 
wurden über die  Formel IV-2 (S. 35) in die Variable t (relativer physiologischer Toleranzwert) mit 
Werten zwischen 1 und 5 transformiert. Der Wert 1 entspricht hierbei der empfindlichsten unter-
suchten Ordnung (Plecoptera), der Wert 5 der am wenigsten empfindlichen Ordnung (Lamelli-
branchiata). Über den Gewichtungsfaktor für die physiologische Toleranz wt wurden zusätzlich alle 
Ordnungen, die einen niedrigeren Wert für t aufwiesen als D. magna, als besonders empfindliche 
Arten um den Faktor 50 stärker gewichtet als die übrigen Ordnungen. Hiermit wurde der Tatsache 
Rechnung getragen, daß die Abundanz besonders empfindlicher Arten in einem Biotop meist eine 
größere Aussagekraft bezüglich dessen ökologischer Qualität besitzt als die Abundanz vergleichs-
weise toleranter Arten (vgl. Saprobiensystem; FRIEDRICH, 1990). Der t-Wert für Megaloptera sollte 
aufgrund der unzureichenden Datengrundlage (vgl. Kapitel III-2.2) als vorläufiger Wert angesehen 
werden. 
 
2) Die Wanderungsfähigkeit der Ordnungen. Das Wanderungs- und damit Wiederbesiedelungs-
vermögen der Arten geht über die Variable „Wanderungsfähigkeit“ m in den SR-Index ein. Holo-
limnische Ordnungen, deren Adulttiere fliegend meist größere Strecken überwinden können 
(Coleoptera und Heteroptera; WESENBERG-LUND, 1943), sowie hololimnische Arten, die im 
Wasser größere Strecken stromaufwärts zurücklegen können (Decapoden, WESENBERG-LUND, 
1939) und Gammariden, KOCKRICK, 1998), wurde der Wert m = 1 zugeordnet. Alle übrigen Arten 
nahmen den Wert 0 an. Damit wurde den besonders migrationspotenten Arten eine größere 
ökologische Toleranz zugesprochen als den weniger migrationspotenten Arten. Die grobe Ein-
teilung der Arten in lediglich zwei Klassen wurde hier gewählt, weil detaillierte Informationen zum 
Wanderungsverhalten der meisten Arten bislang nicht vorliegen. 
 
3) Reproduktionseigenschaften der Arten. Arten, die eine Generationszyklusdauer von unter einem 
Jahr aufwiesen (bi- und plurivoltine Arten) und Arten, die in niedersächsischen Gewässern häufig 
in sehr hohen Abundanzen auftreten, wurden über den Gewichtungsfaktor für Reproduktions-
eigenschaften wr in ihrer Gewichtung auf 16
-1 der übrigen Arten heruntergestuft, um eine Über-
bewertung von Massenauftreten bestimmter Pionierarten zu vermeiden. Analog zu dem Ge-
wichtungsfaktor wt trägt auch der Faktor wr der Tatsache Rechnung, daß das Auftreten anspruchs-
voller Arten (hier: Arten mit einer langen Generationsdauer oder einer geringen Reproduktions-
rate) meist eine deutlichere Aussage zum ökologischen Zustand eines Gewässers erlaubt als das 
Auftreten von Pionier- oder „Massen“arten. 
 
4) Die Abundanz der Arten. Die Abundanz (a) der einzelnen Arten wurde als logarithmierte In-
dividuenzahl pro Quadratmeter Gewässerfläche in den SR-Index aufgenommen. 
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Die Erarbeitung des Index erfolgte ausschließlich aus Erkenntnissen heraus, die durch Studium der 
Fachliteratur und durch Erfahrungen aus früheren Freilanduntersuchungen gewonnen wurden. Ergeb-
nisse der vorliegenden Freilandduntersuchungen gingen, um entsprechende Tautologie-Effekte auszu-
schließen, nicht in den Index ein. Die Berechnung des SR-Index ist in Formel IV-3 dargestellt. Eine 
Liste der im Rahmen des Projektes nachgewiesenen Arten und ihrer Index-Beiwerte findet sich im 
Anhang (Tabelle X-2, S. 115).  
 
Formel IV-2. Umrechnung von Trelativ in t. 
 
( )( )relativ36,076,11 Tt +×+=  
 
 
IV-2.7.4 Anwendung des SR-Index auf Populationsdaten und Überprüfung der Funktion 
Mithilfe des SR-Index wurden die an den Untersuchungsgewässern erhobenen Populationsdaten auf 
Zusammenhänge zwischen der Zönosenzusammensetzung und der nachgewiesenen PSM-Belastung 
überprüft. Im Zuge der Auswertung wurden zwar Unterschiede im SR-Index zwischen den unter-
schiedlich stark belasteten Gewässern nachgewiesen, nicht aber eine Reaktion des SR-Index auf 
konkrete Kontaminationsereignisse. Dies wurde auf die vergleichsweise geringen nachgewiesenen 
PSM-Konzentrationen zurückgeführt (siehe Kapitel IV-4.2). 
Um dennoch die Sensitivität des SR-Index als Zeiger von akuten Reaktionen der Gewässerzönose 
auf singuläre Kontaminationsereignisse überprüfen zu können, wurde das Konzept des SR-Index 
zusätzlich auf ein 1994 beobachtetes Kontaminationereignis höherer Wirstoffkonzentration angewen-
det: An einem Agrarfließgewässer (Ohebach) bei Schladen / Vorharz wurde am 19.5. 1994 im Wasser-
körper das Insektizid Parathion-ethyl in einer Konzentration von 6 µg/l mittels automatischem Proben-
nehmer (siehe Kapitel IV-2.2) nachgewiesen. Im Anschluß an dieses Eintragsereignis fand eine stark 
erhöhte Drift an Makroinvertebraten statt (SCHULZ & LIESS, 1997). Ein Großteil der driftenden Tiere 
war tot. Für einen Zeitraum von mehreren Monaton vor und nach dem Ereignis liegen quantitative 
Populationsdaten aus Erfassungen mittels Surber-Samplern vor. Diese Daten wurden mithilfe des SR-
Index ausgewertet. 
 


















∏ SR-Index (Sensitivity-Recovery-Index) 
t relative physiologische Toleranz (relative physiological tolerance) 
m Wanderungsfähigkeit (migration potential) 
a Abundanz (log Ind./m²) 
wr Gewichtungsfaktor für Reproduktionseigenschaften (weight factor for reproduction 
characteristics) 
wt Gewichtungsfaktor für relative physiologische Empfindlichkeit (weight factor for physiological 
tolerance) 
n Anzahl der Taxa 




IV-3.1 Belastung der Untersuchungsgewässer mit PSM 
IV-3.1.1 Niederschlagsverteilung und Anzahl der Beprobungsereignisse 
Die Anzahl der im Untersuchungszeitraum gewonnenen Wasserproben richtete sich nach der Häufig-
keit von Runoff-Ereignissen an den entsprechenden Gewässern. Sie lag zwischen einer Probe pro Jahr 
für das Gewässer mit der niedrigsten (Gewässer 12, Untersuchungsjahr 1999) und elf für das Gewässer 
mit der höchsten Runoff-Häufigkeit (Gewässer 10, 1998;Tabelle IV-8, S. 37). 
 
Tabelle IV-7. Anzahl der Tage mit einer Nieder-
schlagssumme von mehr als 5 mm an ausgewähl-
ten Niederschlagsmeßstationen im Untersu-
chungsgebiet im Zeitraum vom 1.5. bis 31.7. der 
Jahre 1998 und 1999. 
 
Ein Vergleich der in beiden Untersuchungsjahren be-
probten Gewässer zeigte, daß im Jahr 1999 die mittlere 
Anzahl der pro Gewässer gewonnenen Proben um 41 % 
geringer war als 1998 (gepaarter T-Test, n = 6, p = 
0,0002). Dies stand im Einklang mit einer niedrigeren 
Gesamtniederschlagssumme und einer geringeren An-
zahl an Starkregenereignissen im Untersuchungsintervall 
des Jahres 1999. Während 1998 im Zeitraum vom 1.5. 
bis 31.7. an den berücksichtigten Regenmeßstationen 
181 mm Niederschlag fielen, waren es im gleichen 
Zeitraum des Jahres 1999 nur 131 mm. Die Anzahl der 
Starkregenereignisse (> 5 mm) war 1998 im Mittel um 
28 % höher als 1999 (gepaarter T−Test, n = 6, p = 
0,0084; vgl. Tabelle IV-7). 
Im Untersuchungsjahr 1999 gelang es an Gewässer 8 
wegen des versinterten Gewässerbettes nicht, das Pro-
bennahmegerät so anzubringen, daß eine repräsentative 
Anzahl von Proben gezogen werden konnte. 
Bei Vergleichen der Gesamttoxizität mit anderen Parametern wird daher lediglich die im Unter-
suchungsjahr 1998 gewonnene Datenmenge von Gewässer 8 verwendet. 
 
IV-3.1.2 Belastungsmuster der Gewässer 
In Wasserproben aus elf der insgesamt vierzehn untersuchten Gewässer wurden PSM-Wirkstoffe nach-
gewiesen (Tabelle IV-8). In acht Gewässern wurden lediglich Fungizide und Herbizide nachgewiesen, 
in drei Gewässern wurden im Jahr 1998 mit den Substanzen Lindan und Parathion-ethyl zusätzlich 
Insektizide gefunden. In zwei Wasserproben aus dem Gewässer 11, daß nur 1999 untersucht wurde, 
wurden geringe Konzentrationen der Substanzen Azoxystrobin und Ethofumesat bzw. Epoxiconazol 
nachgewiesen. Da die Konzentrationen nahe der Nachweisgrenze lagen und hinsichtlich der Gesamt-
toxizität (TUsum = 0,0002) eine erhebliche Differenz zu den anderen belasteten Gewässern bestand, 
wird das Gewässer 11 im weiteren als „unbelastet“ bezeichnet (vgl. Kapitel IV-2.7, S. 33). 
An Gewässer 2 wurde 1998 keine Belastung nachgewiesen, während 1999 in diesem Gewässer 
geringe Belastungen mit im Jahr 1998 nicht berücksichtigten Substanzen gefunden wurden. Bei der 
Berechnung der Zweijahres-Mittelwertes (vgl. Kapitel IV-2.7) ergab sich damit für diese Probestelle 
eine Gesamttoxizität von 0,0001. Der Anteil der mit PSM belasteten Proben an der Gesamtzahl der 
gewonnenen Proben war 1999 an denjenigen Gewässern, die in beiden Jahren untersucht wurden und 
deren Anteil belasteter Proben 1998 nicht bereits bei 100 % lag, um 37 % höher als 1998 (gepaarter 
T-Test, n = 6, p = 0,049). 
Station 1998 1999 
Ribbesbüttel 14 7 
Schladen 11 11 
Wolfenbüttel 9 8 
Braunschweig-Völkenrode 12 8 
Königslutter-Rhode 9 10 
Eschede 11 6 
Salzgitter-Ohlendorf 11 10 
Peine 16 11 
Wipshausen 16 7 
Baddeckenstedt 12 9 
Mittelwert 12 9 
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Tabelle IV-8. Maximalkonzentrationen [µg/l] und Nachweishäufigkeiten (in Klammern) von Pflanzenschutzmittel-Wirkstoffen 
in vierzehn kleinen Fließgewässern im norddeutschen Tiefland im Zeitraum von Mitte April bis Mitte Juli der Jahre 1998 und 
1999. Dargestellt sind außerdem die Häufigkeiten der Runoff-initiierten Probennahmeereignisse (ΣProbe) sowie die Anzahl der 
Proben mit PSM-Nachweisen (ΣNachweis). Substanzen, die in keinem der Gewässer nachgewiesen wurden (λ-Cyhalothrin, 
β-Cyfluthrin, Cypermethrin, Deltamethrin, Demeton-S-methyl, Esfenvalerat, Pendimethalin und Pirimicarb), sind nicht 
dargestellt. Nachweise mit einer Konzentration von mehr als 20 µg/l sind aus nachweistechnischen Gründen ohne Nach-
kommastellen angegeben. Die Nachweisgrenze für alle Substanzen betrug 0,05 µg/l. Eine Eintragung „0“ kann Belastungen 
unterhalb der Nachweisgrenze entsprechen. Legende: n. u. = Parameter im Gewässer nicht untersucht; n. n. = Substanz 
nicht nachgewiesen; n. a. = Wasserprobe auf diese Substanz nicht analysiert. 
 
 Gewässer 
Substanz Jahr 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 
Azoxystrobin 1998 0 0 0,2(2) 0,2(2) 0,2(2) 0,6(4) 1,3(5) 0,05(1) 1,4(3) 0,6(10) n. u. n. u. 0 0 
 1999 0,4(2) 0 0,05(3) 0,3(3) 11,1(6) 0,1(2) 3,8(5) 0,05(1) 0,5(6) 0,7(6) 0,05(1) 0 n. u. n. u. 
Bifenox 1998 0 0 0,2(2) 0 0,2(1) 0 0 0 0,2(2) 0,1(2) 0 n. u. 0 0 
 1999 0 0 0,1(1) 0 0 0 0 0 0,5(3) 0,2(2) 0 0 n. u. n. u. 
Epoxiconazol 1998 0 0 0,3(2) 0,4(4) 0,7(4) 0,8(6) 0,3(6) 0,3(2) 0,6(7) 0,8(11) 0 n. u. 0 0 
 1999 0 0 0,2(4) 0,6(3) 0,2(5) 0,4(3) 5,6(4) 0 0,6(6) 1,9(6) 0,1(1) 0 n. u. n. u. 
Kresoxim-meth. 1998 0 0 0,2(2) 0,3(3) 0,05(1) 0,1(1) 0,7(3) 0,2(2) 0,2(4) 0,3(7) 0 n. u. 0 0 
 1999 0 0 0 0,5(1) 0,1(2) 0,05(1) 2,9(2) 0 0,3(2) 1(2) 0 0 n. u. n. u. 
Lindan 1998 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0,2(1) 0 n. u. 0 0 
 1999 n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. u. n. u. 
Parathion-ethyl 1998 0 0 0 0 0 0 0 0,2(1) 0,3(4) 0,3(2) 0 n. u. 0 0 
 1999 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 n. u. n. u. 
Pendimethalin 1998 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 n. u. 0 0 
 1999 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 n. u. n. u. 
Propiconazol 1998 0 0 0 0 0 0,1(1) 0 0 0,7(1) 0,08(3) 0 n. u. 0 0 
 1999 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 n. u. n. u. 
Metribuzin 1998 n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. u. n. a. n. a. 
 1999 0 0,1(1) 0 0 0,2(1) 0 0,5(3) 0 0 0 0 0 n. u. n. u. 
Prosulfocarb 1998 n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. u. n. a. n. a. 
 1999 0 0 0 0,1(2) 0 0 0,2(1) 0 0 1(2) 0 0 n. u. n. u. 
Ethofumesat 1998 n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. u. n. a. n. a. 
 1999 0 0,4(1) 0,2(4) 7,8(4) 0,6(7) 129(4) 10,7(6) 24(2) 11,1(6) 11,1(6) 0,1(2) 0 n. u. n. u. 
Fenpropimorph 1998 n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. u. n. a. n. a. 
 1999 0 0 0 0,2(1) 0 0 0,3(1) 0 0,05(1) 0,4(3) 0 0 n. u. n. u. 
Chloridazon 1998 n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. u. n. a. n. a. 
 1999 0,1(1) 1(1) 0,4(4) 0,2(2) 0,3(3) 33(4) 7(4) 51(1) 11,9(7) 1,1(4) 0 0 n. u. n. u. 
Terbuconazol 1998 n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. a. n. u. n. a. n. a. 
 1999 0,1(1) 0,1(1) 0,2(2) 0 0 0,2(1) 0,2(2) 0 0,5(4) 0,1(1) 0 0 n. u. n. u. 
ΣProbe 1998 4 7 6 9 10 7 7 3 9 11 n. u. n. u. 3 3 
 1999 2 3 6 6 7 4 4 2a 7 6 7 1 n. u. n. u. 
ΣNachweis 1998 0 0 3 4 5 6 6 2 7 11 n. u. n. u. 0 0 
 1999 2 1 4 4 7 4 4 2a 7 6 2 0 n. u. n. u. 
 
a Anzahl der gewonnenen Proben nicht repräsentativ für die Anzahl der Runoff-Ereignisse (s. Kapitel IV-3.1). 
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IV-3.1.3 Konzentrationen und Häufigkeiten der nachgewiesenen Wirkstoffe 
Die in den Gewässern nachgewiesenen Konzentrationen der einzelnen Wirkstoffe sind in Tabelle IV-8 
dargestellt. Die am häufigsten nachgewiesenen, in beiden Untersuchungsjahren berücksichtigten Wirk-
stoffe waren die Fungizide Azoxystrobin, Epoxiconazol und Kresoxim-methyl. Sie wurden in Wasser-
proben aus zehn und neun bzw. acht der insgesamt elf PSM-belasteten Gewässern gefunden. Für die 
Strobilurine Azoxystrobin und Kresoxim-methyl handelt es sich um den zweiten veröffentlichten 
Nachweis in Oberflächengewässern nach einer Untersuchung der Arbeitsgruppe im Einzuggsgebiet der 
Nette, NRW (LIESS et al., 1999 b). 
Von den lediglich 1999 berücksichtigten Substanzen waren die Herbizide Ethofumesat und Chlorid-
azon mit Nachweisen in jeweils zehn Gewässern die häufigsten Wirkstoffe. Die relativen Häufigkeiten 
der einzelnen Wirkstoffe in den Untersuchungsgewässern sind in Abbildung IV-8 dargestellt. Die in 
der Abbildung angegebene Anzahl von dreizehn Untersuchungsgewässern bezieht sich auf die Ge-
samtzahl der untersuchten Gewässer in landwirtschaftlichem Umfeld. Das als Referenzgewässer be-
zeichnete Gewässer 12 geht nicht in die Darstellung ein.  
 
Abbildung IV-8. Relative Nach- 
weishäufigkeiten von Pflanzen-
schutzmittel-Wirkstoffen in Wasser-
proben aus dreizehn kleinen 
Fließgewässern mit landwirtschaft-
lichem Umfeld im norddeutschen 
Tiefland im Zeitraum von Mitte April 
bis Ende Juli der Jahre 1998 und 
1999. Die Probennahme erfolgte 
ereignisgesteuert. Die Nachweis-
grenze betug 0,05 µg/l. Die Stoffe 
Chloridazon, Ethofumesat, Metribu-
zin, Prosulfocarb, Terbuconazol, 
Fenpropimorph, β-Cyfluthrin, λ-
Cyhalothrin, Cypermethrin, De-
meton-s-methyl und Pirimicarb 
wurden nur 1999 untersucht. 
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IV-3.1.4  Gesamttoxizität der nachgewiesenen PSM-Belastungen 
Die Gesamttoxizitäten der einzelnen PSM-belasteten Gewässer, berechnet nach den sowohl 1998 als 
auch 1999 berücksichtigten PSM-Wirkstoffen, sind in Tabelle IV-9 dargestellt. Die TUsum-Werte reich-
ten von 2,3 × 10−5 (Gewässer 11, 1999) bis 8,6 × 10−2 (Gewässer 9, 1998). Der Mittelwert aus den 
TUsum-Werten der in beiden Jahren untersuchten Gewässer unterschied sich zwischen den Unter-
suchungsjahren 1998 und 1999 nicht signifikant (gepaarter T-Test, n = 8; p = 0,233). Während die 
Gewässer 3, 4, 6, 9 und 10 1999 einen niedrigeren TUsum-Wert aufwiesen als 1998, waren die TUsum-
Werte der Gewässer 1, 5 und 7 1999 höher als 1998.  
 
Tabelle IV-9. Gesamttoxizitätswerte (TUsum) 
der PSM-Belastung der Untersuchungs-
gewässer in den Untersuchungsjahren 1998 
und 1999. Zur Anzahl der für die Berechnung 
berücksichtigten Wirkstoffe siehe Tabelle 
IV-3. n. b. = Belastung nicht gemessen; 




 1998 1999 
 1 k. N. 2,61∙10−4 
 2 k. N. k. N. 
 3 5,27∙10−4 8,55∙10−5 
 4 7,01∙10−4 1,04∙10−4 
 5 4,08∙10−4 5,50∙10−3 
 6 8,24∙10−4 6,10∙10−4 
 7 2,71∙10−3 4,57∙10−3 
 8 1,44∙10−2 n. b. 
 9 8,61∙10−2 7,83∙10−4 
 10 3,88∙10−2 1,65∙10−3 
 11 n. b. 2,29∙10−5 
 12 n. b. k.N. 
 13 k. N. n. b. 
 14 k. N. n. b. 
 
IV-3.2 Strukturparameter der Gewässer 
Die Einteilung der Untersuchungsgewässer in das System des 
Strukturindex ergab Werte zwischen 2,8 für das struktur-
reichste Gewässer 12 und 5,7 für das strukturärmste Ge-
wässer 7 (Tabelle IV-9, S. 40). Die Strukturgüte der eingeord-
neten Gewässer bewegte sich damit zwischen „mäßig beein-
trächtigt“ und „stark geschädigt“.  
 
 
IV-3.3 Schwebstofffracht und physikalisch-
chemische Meßparameter 
Schwebstoffe 
Das mittlere Volumen der innerhalb eines Tages in den 
Sedimentsammlerflaschen sedimentierten Schwebstoffe betrug 
zwischen 11 ml in Gewässer 2 und 42 ml in Gewässer 6 (Ta-
belle IV-10, S. 40). Die Sedimentationsrate in Gewässer 3 
wurde durch mehrmaliges Übersanden des Probennahme-
gerätes verfälscht. Die Meßwerte dieser Probestelle werden 
daher im weiteren nicht in Berechnungen einbezogen.  
physikalisch-chemische Parameter 
Die Mittelwerte aus Messungen von Sauerstoffzehrung, Nitrit, Nitrat, Ammonium und Orthophosphat 
sind in Tabelle IV-10 (S. 40). angegeben, die Ergebnisse der Temperaturmessungen mittels Data-
loggern finden sich in Tabelle IV-12 (S. 42). Da die Anzahl der 1999 zur Verfügung stehenden 
Datalogger geringer war als die Anzahl der Gewässer, konnte nicht für alle Gewässer eine durch-
gehende Temperaturmeßreihe von der Dauer des gesamten Untersuchungsintervalls erzeugt werden 
(vgl. Kapitel IV-2.5). Es werden daher, um die Temperatureigenschaften der Gewässer in absoluten 
Zahlen charakterisieren zu könnnen, in Tabelle IV-12 nicht die mittleren Temperaturdaten des Unter-
suchungszeitraumes, sondern die entsprechenden Mittelwerte der einzelnen Monate dargestellt. Der 
statistische Vergleich der Temperatureigenschaften der einzelnen Gewässer untereinander wurde je-
doch durch eine Gegenüberstellung der einzelnen mittleren Tagestemperaturen im gepaarten T-Test 
durchgeführt. 
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Tabelle IV-9. Anwendung des Strukturindex des Nordrhein-Westfälischen Landesumweltamtes (LUA NORDRHEIN-
WESTFALEN, 1999) auf die Untersuchungsgewässer in Teilprojekt IV. Der für die Auswertung besonders relevante 
Einzelparameter EP 3.3 ist gesondert dargestellt. Wegen der starken Abhängigkeit der PSM-Belastung von der 
Umlandnutzung ist der Index zusätzlich gesondert ohne Berücksichtigung von HP 6 angegeben. Legende: HP 1 = 
Laufentwicklung, HP 2 = Längsprofil, HP 3 = Sohlenstruktur, EP 3.3 = Substratdiversität, HP 4 = Querprofil, HP 5 = 
Uferstruktur, HP 6 = Gewässerumfeld. 
 
Gewässer HP 1 HP 2 HP 3 EP 3.3 HP 4 HP 5 HP 6 NRW-Index Index ohne HP 6 
1 4,3 3,0 3,0 2,0 3,4 4,0 3,0 3,5 3,5 
2 5,7 4,5 4,0 4,0 6,2 6,5 4,5 5,2 5,4 
3 5,3 4,5 4,0 4,0 4,4 4,5 6,0 4,8 4,5 
4 5,3 4,0 4,0 4,0 6,0 4,5 6,0 5,0 4,8 
5 5,3 4,5 4,0 4,0 3,8 4,0 4,5 4,3 4,3 
6 5,0 3,0 4,0 4,0 5,4 4,0 6,5 4,7 4,3 
7 5,7 6,0 5,0 5,0 6,3 5,5 6,0 5,7 5,7 
8 5,7 6,0 5,0 5,0 4,8 5,5 6,5 5,6 5,4 
9 6,7 5,5 4,0 4,0 6,2 6,5 6,5 5,9 5,8 
10 7,0 7,0 5,0 5,0 6,8 6,5 6,5 6,5 6,5 
11 2,7 3,5 4,0 4,0 2,8 5,0 4,0 3,7 3,6 
12 3,7 3,0 2,0 2,0 3,2 3,5 1,5 2,8 3,1 
13 6,0 4,5 4,0 3,0 5,4 5,0 6,0 5,2 5,0 
14 6,0 6,0 3,0 3,0 6,2 5,5 4,5 5,2 5,3 
 
 
Tabelle IV-10. Relative Schwebstofffracht und biologisch-chemische Meßparameter in den Untersuchungsgewässern des 
Teilprojektes IV (Mittelwerte aus den Untersuchungsjahren 1998 und 1999; n = 8 bis 12). Die Schwebstofffracht wurde 
mittels Sedimentsammlern gemessen und stellt lediglich ein relatives Maß dar (angegeben als sedimentiertes Schweb-
stoffvolumen pro Tag). Legende: S5d = Sauerstoffzehrung 5d (mg/l); NO2–  = Nitrit (mg/l); NO3– = Nitrat (mg/l); NH4+ = 
Ammonium (mg/l); PO4 = Orthophosphat (mg/l), Sediment = sedimentiertes Schwebstoffvolumen (ml/d); n.b. = nicht 
bestimmt. 
 
Gewässer S5db NO2– NO3– NH4+ PO4 Sedimenta 
1 2,17 0,35 25,42 0,04 0,11 12,0 
2 2,87 0,22 17,83 0,02 0,17 11,1 
3 2,40 0,17 9,25 0,06 0,15 – c 
4 2,59 0,06 25,92 0,01 0,13 17,2 
5 3,75 0,17 13,67 0,02 0,23 31,8 
6 2,77 0,09 17,00 0,06 0,26 41,6 
7 2,65 0,14 5,08 0,30 0,25 22,9 
8 2,72 0,06 13,08 0,02 0,14 28,8 
9 2,29 0,13 14,50 0,08 0,13 20,9 
10 3,18 0,15 26,00 0,04 0,23 17,5 
11 2,01 0,11 4,00 0,19 0,06 n.b. 
12 1,15 0,01 0,33 0,00 0,02 n.b. 
13 2,96 0,05 3,33 0,05 0,45 n.b. 
14 3,30 0,04 2,17 0,00 0,27 n.b. 
 
a Parameter nur 1998 gemessen 
b Parameter nur 2000 gemessen 
c Meßwert fehlerhaft (s. Kapitel IV-3.3). Gewässer wurde nicht in die Auswertung der Schwebstofffracht 
 einbezogen 
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Die Gewässer unterschieden sich untereinander zum großen Teil signifikant in ihren mittleren 
Tagestemperaturen (Tabelle IV-11). Die einzigen vergleichbaren Gewässerpaare, die sich im gepaarten 
T-Test nicht signifikant voneinander unterschieden, waren die Paare 3–7, 4–7, 6–8 und 9–12. 
Nach den Mittelwerten der mittleren Tagestemperaturen und den Mittelwerten der maximalen 
Tagestemperaturen im Juli ließen sich eher kühle und warme Gewässer unterscheiden: Als die drei 
wärmsten Gewässer ließen sich die Gewässer 9, 11 und 12 charakterisieren. Sie wiesen im Juli mittlere 
Tagestemperaturen von 17,9 °C bzw. 18,6 °C sowie mittlere Tagesmaxima von 20,5 °C, 20,2 °C bzw. 
21,7 °C auf. Die kältesten Gewässer waren 1, 3 und 8 mit mittleren Juli-Tagestemperaturen von 
15,4 °C, 15,9 °C bzw. 15,8 °C und mittleren Juli-Tagesmaxima von 16,7 °C, 18,0 °C bzw. 17,3 °C. 
Die nur im Mai beprobten Gewässer 6, 7 und 10 gehören den Mai-Mittelwerten entsprechend 
ebenfalls zu den kälteren Gewässern.  
Die Gewässer 13 und 14 wurden 1999 nicht untersucht und ließen sich daher hinsichtlich ihres 
Temperaturregimes nicht charakterisieren. Sämtliche Gewässer bis auf das Gewässer 1 wurden durch 
die Meßwerte als sommerwarme Bäche (Temperaturmaximum > 17 °C; SCHWOERBEL, 1999) charak-
terisiert. Das Gewässer 1 lag mit einem Temperaturmaximum von 16,7 °C an der Schwelle von som-
merkaltem zu sommerwarmem Bach. 
 
 
Tabelle IV-11. Vergleich der mittleren Tagestemperaturen von zehn Untersuchungsgewässern im Untersuchungsjahr 1999. 
Angegeben sind die Fehlerwahrscheinlichkeiten (p) aus T-Tests zwischen den einzelnen Gewässern. n. b. = aufgrund zu 
geringer zeitlicher Überschneidung der Meßintervalle nicht bestimmbar. 
 
  Gewässer 
 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 
 2 ***        
 3 *** **        
 4 *** *** *       
 5 *** *** *** ***       
 6 n. b. n. b. *** *** ***      
 7 n. b. n. b. 0,21 0,47 *** 0,05     
 8 ** *** *** *** *** 0,11 **     
 9 *** *** *** *** *** *** 0,92 ***    
 10 n. b. n. b. *** *** *** ** ** ** ***   
 11 *** ** ** ** *** n. b. n. b. *** *** n. b.  
 12 *** *** *** *** ** n. b. n. b. *** 0,06 n. b. *** 
 
* p < 0,05 
** p < 0,001 
*** p < 0,0001 
PSM-BELASTUNG KLEINER FLIESSGEWÄSSER UND IHRE AUSWIRKUNGEN AUF DIE GEWÄSSERZÖNOSE 
 
42 
Tabelle IV-12. Temperaturparameter in den Untersuchungsgewässern des Teilprojektes IV (Mittelwerte aus Tageswerten 
des Untersuchungsjahres 1999). Angegeben sind die Mittelwerten der Parameter „Tages-Maximaltemperatur“ (Maximum), 
„mittlere Tagestemperatur“ (Mittelwert) und „maximale Tagesschwankung der Temperatur“ (Schwankung). Die Temperatur-
daten wurden mit zehnminütigem Meßintervall kontinuierlich mittels Dataloggern aufgenommen. n. b. = keine Daten-
aufnahmen im entsprechenden Zeitraum. 
 
Gewässer Maximum [°C] Mittelwert [°C] Schwankung [°C] 
 Mai Juni Juli Mai Juni Juli Mai Juni Juli 
 1 n. b. 14,1 16,7 n. b. 12,8 15,5 n. b. 2,4 2,4 
 2 n. b. 16,9 19,2 n. b. 14,2 17,0 n. b. 5,0 4,2 
 3 16,3 16,8 18,1 13,1 14,0 15,9 5,9 5,0 4,0 
 4 15,3 15,8 17,9 12,5 13,8 16,3 5,3 4,1 3,0 
 5 17,2 17,6 19,8 14,1 15,3 17,9 5,8 4,4 3,7 
 6 14,7 14,7 n. b. 12,1 12,8 n. b. 5,0 3,7 n. b. 
 7 15,9 n. b. n. b. 12,2 n. b. n. b. 5,8 n. b. n. b. 
 8 14,7 14,9 17,3 12,2 13,2 15,9 4,6 3,5 3,0 
 9 16,0 18,2 20,5 12,9 15,1 17,9 5,7 6,1 5,2 
 10 15,1 n. b. n. b. 11,8 n. b. n. b. 5,7 n. b. n. b. 
 11 n. b. 16,0 20,2 n. b. 13,8 17,9 n. b. 4,2 5,1 
 12 n. b. 18,5 21,7 n. b. 15,3 18,6 n. b. 6,0 5,9 
 
 
IV-3.4 Vergleich der Zönosen-Zusammensetzung mit der PSM-Belastung 
IV-3.4.1 Ableitung von Zeigerarten 
Die Auswertung der Abundanzdaten der Untersuchungsgewässer aus Teilprojekt IV zeigte, daß eine 
Beschreibung der Abhängigkeit der Biozönose von der PSM-Belastung auf der Grundlage der Abun-
danz einzelner Arten („Indikatorarten“) kaum möglich war. Dies begründet sich aus der relativen Sel-
tenheit vieler Arten. So waren innerhalb der Probestellen des Teilprojektes die meisten Arten, die 
lediglich in unbelasteten Gewässern vorkamen, jeweils nur in einem einzigen Gewässer abundant 
(Tabelle IV-13 S. 43). Eine statistische Absicherung der Arten-Einordnung war aus diesem Grund nicht 
möglich. 
Die Arten Limnephilus extricatus (Trichoptera) und Dugesia gonocephala (Tricladida) fanden sich 
lediglich in PSM-belasteten Gewässern (Tabelle IV-14, S. 43). Jedoch rechtfertigte auch hier die 
geringe Anzahl von Fundstellen eine Zeigerfunktion der Arten für PSM-Belastung nicht. 
Es erschien daher nicht sinnvoll, den möglichen Einfluß der PSM-Belastung auf die Gewässerzönose 
über das Vorkommen einzelner Arten in den Gewässern zu diskutieren. Eine Beschreibung der Ver-
änderung der Gewässerzönose in Abhängigkeit von der PSM-Belastung sollte vielmehr auf allgemei-
neren ökologischen Einordnungen der Arten und Zusammenfassung in entsprechende ökologische 
Gruppen von Arten basieren. Dieses Konzept wird im weiteren verfolgt. 
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Tabelle IV-13. Liste der Arten, die ausschließlich in PSM-
unbelasteten Gewässern gefunden wurden. Die 
dargestellten Daten beziehen sich auf Erfassungen der 
Makroinvertebratenfauna und der Pflanzenschutzmittel-
belastung an 14 kleineren Fließgewässern im nord-
deutschen Tiefland im Zeitraum zwischen April und August 
der Jahre 1998 und 1999. 
 
Tabelle IV-14. Liste der Arten, die ausschließlich in 
PSM-belasteten Gewässern gefunden wurden. 
 
Art Anzahl Fundorte 
Dugesia lugubris 3 





















IV-3.4.2 Abundanzentwicklungen in den Gewässern 
Die relativ hohe zeitliche Dichte der Populationserfassungen (alle zwei Wochen 1999, monatlich 
1999) erlaubte die Analyse von zeitlichen Trends in den Abundanzen innerhalb des Untersuchungs-
zeitraumes. Für jedes einzelne Gewässer wurde die Populationsentwicklung aller in nennenswerten 
Abundanzen vorkommenden Makroinvertebratenarten in einem Zeitbereich von mehreren Wochen 
vor und nach nachgewiesenen PSM-Kontaminationsereignissen untersucht. Hierbei wurden keine auf 
den Einfluß von einzelnen PSM-Einträgen zurückzuführenden Abundanzeinbrüche festgestellt. 
Festgestellte Abundanzentwickungen waren auf Schlupf (z. B. Plecoptera, Trichoptera) oder Vermeh-
rung (z. B. Gastropoda, Gammariden) zurückzuführen (nicht dargestellt). Die Abundanzen der in fast 
allen Gewässern eudominanten Gammariden (Gammarus pulex, G. roeselli) waren, vermutlich aufgrund 
der hohen Wanderungsfähigkeit von Gammariden, besonders großen Schwankungen unterworfen. In 
abundanzbezogene Vergleiche der Gemeinschaften von Gewässern wurden die beiden Gammariden-
arten daher nicht einbezogen. Eine Ausnahme bildete hierbei die Anwendung des SR-Index, da hier die 
Gammaridenabundanz durch die Variable „Gewichtungsfaktor für Wanderungsfähigkeit“ (wr) weniger 
stark gewichtet wurde. 
 
Art Anzahl Fundorte 
Athripsodes cinereus 3 
Brachycercus harrisella 1 
Ephemerella ignita  1 
Electrogena spec. 1 
Heptagenia flava 1 
Ironoquia dubia 1 
Isoperla grammatica 1 
Leuctra  spec. 1 
Molanna angustata 2 
Mystacides longicornis/nigra 1 
Oligoplectrum maculatum 1 
Orconectes limosus 1 
Orthetrum caerulescens 1 
Oxyethira  spec. 1 
Paraleptophlebia submarginata 1 
Perlodes microcephalus 1 
Potamophylax rotundipennis 1 
Pyrrhosoma nymphula 1 
Sericostoma flavicorne/personatum 3 
Silo spec. 1 
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IV-3.4.3 Anzahl physiologisch empfindlicher Arten 
Die Anzahl der im Zuge der quantitativen Erfassungen in den Jahren 1998 und 1999 nachgewiesenen 
Makroinvertebraten-Arten unterschied sich nicht signifikant zwischen den als unbelastet bezeichneten 
und den PSM-belasteten Gewässern (T-Test für unabhängige Stichproben; n = 14; p = 0,322, vgl. 
Tabelle IV-15).  
Die größte Artenzahl wies mit 52 Arten das als unbelastet eingestufte Gewässer 2 auf. Die geringste 
Artenzahl mit 21 Arten fand sich in dem PSM-belasteten Gewässer 7. 
 
Tabelle IV-15. Mittlere Artenzahlen von gegenüber 
Pflanzenschutzmitteln physiologisch empfindlichen 
und weniger empfindlichen Arten in 14 kleinen 
Fließgewässern unterschiedlich hoher Belastung 
mit PSM. Als „unbelastet“ wurden solche Gewässer 
eingestuft, in denen während des Untersuchungs-
zeitraumes keine Pflanzenschutzmittel nachgewie-
sen wurden oder deren Summe der nachgewie-
senen PSM in beiden Jahren eine Gesamttoxizität 
(TUsum) von 0,001 nicht überschritt. n = Anzahl der 







Die Anzahlen der physiologisch empfindlichen Arten war in den PSM-belasteten Gewässern hingegen 
signifikant geringer als in den unbelasteten Gewässern. Während im Mittel in den unbelasteten Gewäs-
sern 20,2 empfindliche Arten vorkamen, waren es in den belasteten Gewässern lediglich 11,2 Arten. 
Somit wiesen die belasteten Gewässer im Durchschnitt 9,0 empfindliche Arten weniger auf als die un-
belasteten (T-Test für unabhängige Stichproben; n = 14; p = 0,036). 
Die Anzahl der weniger empfindlichen Arten war im Mittel in den belasteten Gewässern tendenziell 
um 4,5 Arten höher als in den unbelasteten, dieser Befund war allerdings nicht signifikant (T-Test für 
unabhängige Stichproben; n = 14; p = 0,095). In den belasteten Gewässern signifikant erniedrigt war 
hingegen der Anteil der empfindlichen Arten an der Gesamtartenzahl. Ihr Anteil betrug in den be-
lasteten Gewässern 20,6 % weniger als in den unbelasteten (T-Test für unabhängige Stichproben; n = 
14; p = 0,020). 
 
IV-3.4.4 Abundanzanteile physiologisch empfindlicher Arten 
Der Anteil physiologisch empfindlicher Arten an der Gesamtabundanz war in den belasteten Ge-
wässern hochsignifikant niedriger als in den als unbelastet bezeichneten Gewässern (Abbildung IV-9, 
S. 45; T-Test für unabhängige Stichproben, n = 14; p = 0,008). So wies die Gruppe der als empfind-
lich eingestuften Arten im Mittel der unbelasteten Gewässer einen Abundanzanteil von etwa 70 % auf. 
Im Referenzgewässer 12 (Schmalwasser) betrug ihr Anteil sogar 90 %, im Mittel der belasteten Gewäs-
sern aber lediglich 47 % der Gesamtabundanz. In den drei nach TUsum am stärksten belasteten Gewäs-
sern 8, 9 und 10 betrugen die Anteile lediglich 37 %, 40 % und 29 %. 
Der Mittelwert der absoluten Abundanzen der empfindlichen Arten war in den belasteten Gewäs-
sern tendenziell geringer als in den unbelasteten.  
Ebenso war der Mittelwert der absoluten Abundanzen der weniger empfindlichen Arten in den 
belasteten Gewässern tendenziell höher als in den unbelasteten (vgl. Abbildung IV-9, S. 45). Die 
Parameter Belastung n Mittelwert StE 
Artenzahlgesamt unbelastet 5 36,4 4,83 
 belastet 9 31,9 1,93 
Artenzahlempfindlich unbelastet 5 20,2 4,21 
 belastet 9 11,2 1,67 
Artenzahlunempfindlich unbelastet 5 16,2 3,04 
 belastet 9 20,7 0,83 
Anteilempfindlich [%] unbelastet 5 54,2 0,07 
 belastet 9 33,6 0,04 
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beiden letztgenannten Tendenzen waren allerdings aufgrund stark unterschiedlicher Gesamtabundan-
zen in den einzelnen Gewässern nicht signifikant (T-Test für unabhängige Stichproben, n = 14, p = 
0,120 bzw. p = 0,213). 
 
Abbildung IV-9. Anteile physiologisch emp-
findlicher und weniger empfindlicher Arten an 
der Makroinvertebraten-Gesamtabundanz in 
unterschiedlich stark mit Pflanzenschutz-
mitteln (PSM) belasteten Fließgewässern. Die 
dargestellten Daten beziehen sich auf Erfas-
sungen der Makroinvertebratenfauna und der 
Pflanzenschutzmittelbelastung an 14 kleinen 
Fließgewässern im norddeutschen Tiefland im 
Zeitraum zwischen April und August der Jahre 
1998 und 1999 (Mittelwerte aus 5 bzw. 9 Ein-
zelgewässern). Die Fehlerbalken repräsentie-
ren den Standardfehler der Mittelwerte. Als 
„empfindlich“ wurden solche Arten eingestuft, 
die eine gleich große oder geringere mittlere 
relative Toleranz (Trelativ) aufwiesen als die Ord-
nung Odonata (Trealtiv = 0,33). Als „unempfind-
lich“ wurden entsprechend alle Arten mit einem 
höheren Trelativ eingeordnet. Als „unbelastet“ 
wurden solche Gewässer eingestuft, in denen 
während des Untersuchungszeitraumes keine Pflanzenschutzmittel nachgewiesen wurden oder deren Summe der nach-
gewiesenen PSM in beiden Jahren eine Gesamttoxizität (TUsum) von 0,001 nicht überschritt. Die mit „∗“ gekennzeichneten 
Säulen unterscheiden sich signifikant voneinander (T-Test für unabhängige Stichproben, p = 0,008). 
 
 
In Abbildung IV-10 sind die mittleren TUsum-Werte der Untersuchungsgewässer gegen den Anteil der 
empfindlichen Arten an der Gesamtabundanz aufgetragen. Es wird deutlich, daß der Anteil der 
empfindlichen Arten mit zunehmender TUsum abnimmt (lineare Regression, p = 0,0004). 
 
 
Abbildung IV-10. Abhängigkeit des Anteils 
physiologisch empfindlicher Arten an der 
Makroinvertebraten-Gesamtabundanz von der 
Pflanzenschutzmittel-Gesamttoxizität (TUsum) 
in Fließgewässern. Die dargestellten Daten 
beziehen sich auf Erfassungen der Makro-
invertebratenfauna und der Pflanzenschutz-
mittelbelastung an 14 kleinen Fließgewässern 
im norddeutschen Tiefland im Zeitraum zwi-
schen April und August der Jahre 1998 und 
1999. Als „empfindlich“ wurden solche Arten 
eingestuft, die eine höchstens so große mitt-
lere relative Toleranz (Trelativ) aufwiesen wie die 
Ordnung Odonata (Trealtiv = 0,33). Die Aus-
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IV-3.4.5 Verteilung von Arten unterschiedlicher Generationsdauer 
Die Artenzahlen der Taxa verschieden langer Generationszeiten (semi-, mono-, und bi- bis plurivoltin) 
unterschieden sich zwischen den Gewässern unterschiedlich hoher PSM-Belastung nicht signifikant 
(nicht dargestellt). 
Der Anteil der semivoltinen Arten an der Gesamtabundanz war jedoch in den PSM-belasteten 
Gewässern signifikant geringer als in den unbelasteten Gewässern (T-Test für unabhängige Stich-
proben; n = 14; p = 0,001) (siehe Abbildung IV-11). Während in den unbelasteten Gewässern der 
Anteil der semivoltinen Arten 5,0 % betrug, waren es in den belasteten Gewässern nur 0,4 %. In den 
mit Insektiziden belasteten Gewässern 8, 9 und 10 kamen hingegen gar keine semivoltinen Arten vor. 
Der Anteil der mono- und der bi- bis plurivoltinen Arten war hingegen in den belasteten Gewässern 
nicht signifikant höher oder niedriger als in den unbelasteten.  
Weiterhin bestand zwischen dem Anteil der semivoltinen Arten an der Gesamtabundanz und der 
TUsum ein logarithmischer Zusammenhang. Er folgte der Gleichung y = –0,007 ln(x) – 0,017 (R² = 
0,47; p = 0,0067; nicht dargestellt). 
 
Abbildung IV-11. Anteile verschiedener 
Gruppen von Generationszeitdauern an der 
Makroinvertebraten-Gesamtabundanz in 
unterschiedlich stark mit Pflanzenschutz-
mitteln (PSM) belasteten Fließgewässern. Die 
dargestellten Daten beziehen sich auf Erfas-
sungen der Makroinvertebratenfauna und der 
Pflanzenschutzmittelbelastung an 14 kleinen 
Fließgewässern im norddeutschen Tiefland im 
Zeitraum zwischen April und Mitte Juli der 
Jahre 1998 und 1999 (Mittelwerte aus 5 bzw. 
9 Einzelgewässern). Die Fehlerbalken reprä-
sentieren den Standardfehler der Mittelwerte. 
Als „unbelastet“ wurden solche Gewässer ein-
gestuft, in denen während des Unter-
suchungszeitraumes keine Pflanzenschutz-
mittel nachgewiesen wurden oder deren 
Summe der nachgewiesenen PSM in beiden 
Jahren eine Gesamttoxizität (TUsum) 0,001 
nicht überschritt. Die mit „∗“ gekennzeichnete 
Gruppe der semivoltinen Arten unterschied sich signifikant von der gleichen Gruppe der unbelasteten Gewässer (T-Test für 
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IV-3.4.6 Zusammenhang des SR-Index mit der PSM-Belastung 
In Abbildung IV-13 ist eine lineare Regression mit den Variablen TUsum und SR-Index dargestellt. Der 
Mittelwert des SR-Index aus den beiden Untersuchungsjahren stieg signifikant mit zunehmender 
mittlerer PSM-Gesamttoxizität des gleichen Zeitraumes an (lineare Regression; n = 13; p < 0,0001).  
Während der mittlere PSM-Index in den als unbelastet eingestuften Gewässern 1,73 betrug, wiesen 
die belasteten Gewässer einen Index von 2,60 auf. Das Referenzgewässer 12, das nicht in landwirt-
schaftlichem Umfeld liegt, nahm mit 1,22 den niedrigsten mittleren SR-Indexwert an. Der Mittelwert 
der unbelasteten und der belasteten Gewässer unterschied sich hierbei signifikant voneinander (T-Test 
für unabhängige Stichproben; n = 13; p < 0,0001; Abbildung IV-12). 
 
Abbildung IV-12. Sensitivity-Recovery-Index 
(SR-Index) von mit Pflanzenschutzmitteln 
belasteten und unbelasteten Fließgewässern. 
Datengrundlage bilden Erfassungen der Mak-
roinvertebratenfauna und der Pflanzenschutz-
mittelbelastung an 14 kleineren Fließgewäs-
sern im norddeutschen Tiefland im Zeitraum 
zwischen April und August der Jahre 1998 
und 1999 (Mittelwerte ± Standardfehler). Die 
Gewässer wurden nach der gemessenen 
PSM-Belastung in drei Gruppen eingeteilt: 
Als „unbelastet“ wurden solche Gewässer 
eingestuft, in denen während des Untersu-
chungszeitraumes keine Pflanzenschutzmittel 
nachgewiesen wurden oder deren Summe 
der nachgewiesenen PSM in beiden Jahren 
eine Gesamttoxizität (TUsum) von weniger als 
0,001 aufwiesen (n = 4). Als „belastet“ wur-
den entsprechend alle diejenigen Gewässer 
bezeichnet, die eine TUsum von mehr als 
0,001 aufwiesen (n = 9). Das als Referenzgewässer bezeichnete Gewässer wurde gesondert abgebildet, da es im Gegen-




Abbildung IV-13. Zusammenhang zwi-
schen der Pflanzenschutzmittel-Gesamt-
toxizität (TUsum) und dem Sensitivity-
Recovery-Index (SR-Index) von Fließgewäs-
sern. Die dargestellten Daten beziehen sich 
auf Erfassungen der Makroinvertebraten-
fauna und der Pflanzenschutzmittelbelastung 
an 14 kleinen Fließgewässern im norddeut-
schen Tiefland im Zeitraum zwischen Anfang 
April und Ende Juli der Jahre 1998 und 
1999. Die Datenpunkte stellen gewässer-
bezogene Mittelwerte der Parameter aus den 
beiden Untersuchungsjahren dar. Das als 
Referenzgewässer bezeichnete Gewässer, 
daß als einziges nicht in landwirtschaftlichem 
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IV-3.4.7 Jahreszeitliche Variabilität des SR-Index 
In jedem der untersuchten Monate April, Mai, Juni und Juli war die bereits für die Jahresmittelwerte 
festgestellte Differenz des SR-Index zwischen der Gruppe der als unbelastet bezeichneten Gewässer 
und der Gruppe der belasteten Gewässer signifikant (Monats-Mittelwerte aus den beiden Unter-
suchungsjahren 1998 und 1999; T-Test für unabhängige Stichproben; n = 14; jeweils p < 0,01). Der 
jahreszeitliche Verlauf des SR-Index innerhalb des untersuchten Zeitraumes von Anfang April bis Ende 
Juli zeigte sowohl bei der Gruppe der als unbelastet bezeichneten Gewässer als auch bei den belasteten 
Gewässern eine leicht ansteigende Tendenz zwischen den Monaten April und Mai. Tendenziell stieg 
der SR-Index außerdem in der Gruppe der belasteten Gewässer zwischen Mai und Juni leicht an 
(Abbildung IV-14). Jedoch war keiner dieser Trends signifikant (autoregression model; approximate 
probability = 0,144 für belastete bzw. 0,580 für unbelastete Gewässer). 
 
Abbildung IV-14. Jahreszeitliche Varia-
bilität des Sensitivity-Recovery-Index 
(SR-Index) in mit Pflanzenschutzmitteln 
(PSM) belasteten und unbelasteten Fließ-
gewässern. Die dargestellten Daten be-
ziehen sich auf Erfassungen der Makro-
invertebratenfauna und der Pflanzen-
schutzmittelbelastung an 14 kleinen 
Fließgewässern im norddeutschen Tief-
land im Zeitraum zwischen April und Au-
gust der Jahre 1998 und 1999 (Mittel-
werte aus 5 bzw. 9 Einzelgewässern). 
Die Fehlerbalken repräsentieren den 
Standardfehler der Mittelwerte. Die mit „∗“ 
gekennzeichneten Datenpunkte der be-
lasteten Gewässer unterschieden sich 
signifikant von den entsprechenden Da-
tenpunkten der unbelasteten Gewässer 






IV-3.5 Zusammenhang des SR-Index mit anderen Parametern 
Neben der PSM-Belastung wurden weitere Parameter auf einen statistischen Zusammenhang mit dem 
SR-Index mithilfe von linearen Regressionen untersucht. Im einzelnen waren dies die Haupt- und 
Einzelparameter des Gewässerstrukturindex, die chemischen Parameter (NH4
+, NO–3, NO2
– und PO4), 
die Temperaturparameter (Tagesmaxima, Tagesmittelwerte) und die Sauerstoffzehrung S5d. Wenn 
nicht anders angegeben, wurden für die Vergleiche jeweils Mittelwerte aus den Daten des zweijährigen 
Untersuchungszeitraumes verwendet. Die Ergebnisse der statistischen Tests sind in Tabelle IV-16 
(Temperaturdaten), Tabelle IV-17 (Strukturindex, S. 49) und Tabelle IV-18 (anorganische Nährstoffe 
und Schwebstofffracht, S. 50) dargestellt. 
 
IV-3.5.1 Zusammenhang des SR-Index mit der Wassertemperatur 
Keiner der für die einzelnen Monate des Untersuchungsjahres 1999 gebildeten Mittelwerte der 
Temperaturparameter „Mittlere Tagestemperatur“, „maximale Tagestemperatur“ und „maximale 
Tagesschwankung der Temperatur“ zeigte einen signifikanten Zusammenhang zum mittleren SR-Index 





















Tabelle IV-16. Vergleich von Temperatureigenschaften mit dem Sensitivity-Recovery-Index (SR-Index) von 14 kleinen 
Fließgewässern im Norddeutschen Tiefland. Angegeben sind das Bestimmtheitsmaß (R2) und die Fehlerwahrscheinlichkeit 
(p) der linearen Regressionen zwischen den gewässerbezogenen Mittelwerten des SR-Index des Jahres 1999 und den 
Mittelwerten der Parameter „Tages-Maximaltemperatur“ (Maximum), „mittlere Tagestemperatur“ (Mittelwert) und „maximale 
Tagesschwankung der Temperatur“ (Schwankung). Die Temperturdaten wurden mit zehnminütigem Meßintervall kontinuier-
lich mittels Dataloggern aufgenommen. n. b. = keine Datenaufnahmen im entsprechenden Zeitraum. 
 
Regression Maximum [°C] Mittelwert [°C] Schwankung [°C] 
 Mai Juni Juli Mai Juni Juli Mai Juni Juli 
R2 0,32 0,05 0,16 0,23 0,05 0,11 0,01 0,01 0,18 
p 0,215 0,552 0,283 0,234 0,550 0,406 0,870 0,764 0,262 
 
 
IV-3.5.2 Zusammenhang des SR-Index mit Strukturparametern 
Der Strukturindex zeigte einen signifikanten linearen Zusammenhang zu den gewässerbezogenen 
Mittelwerten des SR-Index, wobei im einzelnen die Hauptparameter HP 1 (Laufentwicklung), HP 3 
(Sohlenstruktur) und HP 6 (Gewässerumfeld) signifikant mit dem SR-Index korreliert waren (Tabelle 
IV-17). Als einziger der Einzelparameter von HP 3 war EP 3.3 (Strukturdiversität) signifikant mit dem 
SR-Index korreliert. Die übrigen Einzelparameter werden im weiteren nicht behandelt. Der HP 
„Gewässerumfeld“ war zudem erwartungsgemäß mit der TUsum der Gewässer korreliert (R
2 = 0,39; 
p = 0,0003). Ebenso war der EP „Substratdiversität“ mit der TUsum korreliert (R
2 = 0,44; p = 0,0003). 
Der statistische Zusammenhang zwischen TUsum und dem HP „Gewässerumfeld“ trägt der bekannten 
direkten Abhängigkeit des PSM-Eintrages von der Umlandnutzung (Ackerfläche / Weide / Mähwiese) 
Rechnung. Da außerdem zwischen dem HP „Uferstruktur“ und dem SR-Index kein signifikanter 
statistischer Zusammenhang bestand, mußte davon ausgegangen werden, daß es sich bei dem deut-
lichen linearen Zusammenhang zwischen SR-Index und HP „Gewässerumfeld“ um eine Schein-
korrelation handelte. In die multiple Regression zwischen dem SR-Index und seinen Haupt-Einfluß-
faktoren (s. u.) wurde der HP „Gewässerumfeld“ daher nicht integriert. 
 
 
Tabelle IV-17. Vergleich von strukturellen Parametern mit dem Sensitivity-Recovery-Index (SR-Index) von 14 kleinen 
Fließgewässern im Norddeutschen Tiefland. Angegeben sind das Bestimmtheitsmaß (R2) und die Fehlerwahrscheinlichkeit 
(p) aus linearen Regressionen mit dem Strukturindex des Nordrhein-Westfälischen Landesumweltamtes (LUA Nordrhein-
Westfalen, 1999) als unabhängiger und den gewässerbezogenen Mittelwerten des SR-Index als abhängiger Variable 
(Mittelwerte der Untersuchungsjahre 1998 und 1999). Zu den Definitionen der Hauptparameter (HP) und Einzelparameter 
(EP) siehe Tabelle IV-6 (S. 32). Der für die Auswertung besonders relevante Einzelparameter EP 3.3 ist gesondert 
dargestellt. Wegen der starken Abhängigkeit der PSM-Belastung von der Umlandnutzung (HP 6) ist der Index zusätzlich 
gesondert ohne Berücksichtigung von HP 6 angegeben. 
 
Parameter HP 1 HP 2 HP 3 EP 3.3 HP 4 HP 5 HP 6 NRW-Index Index ohne HP 6 
R² 0,344 0,253 0,484 0,492 0,251 0,096 0,599 0,452 0,356 
p 0,028 0,067 0,006 0,005 0,068 0,282 0,001 0,009 0,024 
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IV-3.5.3 Zusammenhang des SR-Index mit der Schwebstofffracht und biologisch-chemischen 
Parametern 
Die mittlere pro Tag in den Sedimentsammlern sedimentierte Schwebstoffmenge wies keinen statisti-
schen Zusammenhang zum SR-Index auf (Tabelle IV-18). Auch die Sauerstoffzehrung war nicht mit 
dem SR-Index korreliert. Als einziger der untersuchten anorganischen Nährstoffe war der Nitratgehalt 
des Wassers positiv mit dem SR-Index korreliert (lineare Regression, R² = 0,293; p = 0,046). 
 
 
Tabelle IV-18. Vergleich von physikalisch-chemischen Parametern mit dem Sensitivity-Recovery-Index (SR-Index) von 14 
kleinen Fließgewässern im Norddeutschen Tiefland. Angegeben sind das Bestimmtheitsmaß (R2) und die Fehlerwahrschein-
lichkeit (p) von linearen Regressionen mit der relativen Schwebstofffracht und biologisch-chemischen Meßparameter in den 
Untersuchungsgewässern des Teilprojektes IV (Mittelwerte aus den Untersuchungsjahren 1998 und 1999; n = 8 bis 12) als 
unabhängigen Variablen und den gewässerbezogenen Mittelwerten des SR-Index als abhängiger Variable. Die Schweb-
stofffracht wurde mittels Sedimentsammlern gemessen und stellt lediglich ein relatives Maß dar (angegeben als sedimentier-
tes Schwebstoffvolumen pro Tag). Legende: S5d = Sauerstoffzehrung 5d (mg/L); NO2- = Nitrit (mg/L); NO3- = Nitrat (mg/L); 
NH4+ = Ammonium (mg/L); PO4 = Orthophosphat (mg/L), Sediment = sedimentiertes Schwebstoffvolumen (ml/d); n.b. = nicht 
bestimmt. 
 
Parameter S5db NO2- NO3- NH4+ PO4 Sedimenta 
R² 0,151 0,030 0,293 0,048 0,011 0,169 
p 0,170 0,552 0,046 0,453 0,726 0,272 
 
a Parameter nur 1998 gemessen 
b Parameter nur 2000 gemessen 
 
 
IV-3.6 Vergleich der Haupt-Einflußfaktoren 
Außer der PSM-Gesamttoxizität (TUsum) wiesen die Strukturparameter „Laufentwicklung des Gewäs-
sers“ und „Substratdiversität der Gewässersohle“ sowie der Nitratgehalt des Wassers signifikante 
lineare Korrelationen zum SR-Index auf (s. o.). Eine multiple Regression mit diesen Parametern als 
unabhängige Variablen und dem SR-Index als abhängige Variable ergab ein Bestimmtheitsmaß von 
R2 = 0,88 bei einem Signifikanzniveau von p < 0,0001. In Tabelle IV-19 (S. 51) sind weiterhin der 
Korrelations-Koeffizient B mit dem entsprechenden t-Wert und dem Signifikanzniveau von t sowie die 
partiellen Korrelationen und die Kollinearitäts-Toleranzen der einzelnen unabhängigen Variablen 
angegeben. 
Es wird deutlich, daß die TUsum mit einer anteiligen Korrelation von 0,419 den mit Abstand größten 
Erklärungsbeitrag zur Ausprägung des SR-Index aufwies. Gleichzeitig zeigt sich durch die hohen 
Toleranzwerte zwischen 0,4 und 0,7, daß eine starke multiple Kollinearität zwischen den un-
abhängigen Variablen bestand, wie sich bereits bei den einzelnen Regressionen mit den Variablen 
zeigte (s. o.). Diese Kollinearität spiegelte sich auch in den niedrigen Signifikanzniveaus des t−Wertes 
der Variablen „Laufentwicklung“, „Substratdiversität“ und „Nitrat“ wider.  
Einzelne lineare Regressionsanalysen zwischen der TUsum und den genannten Haupt-Einfluß-
faktoren zeigten, daß lediglich der Parameter „Substratdiversität der Sohle“ signifikant mit der TUsum 
korreliert war (R² = 0,44; p = 0,009). 
„Laufentwicklung des Gewässers“ und „Nitratbelastung“ waren für sich genommen hingegen nicht 
signifikant mit der TUsum korreliert. Jedoch lagen für beide Korrelationen die Signifikanzniveaus nahe 
der Signifikanzgrenze  (R² = 0,19; p = 0,162 für Laufentwicklung und R² = 0,20; p = 0,104 für 
Nitratgehalt).  
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Tabelle IV-19. Vergleich zwischen dem Sensitivity-Recovery-Index (SR-Index) und Haupt-Einflußfaktoren mithilfe der multip-
len linearen Regression. Dargestellt sind der Korrelationskoeffizient B mit Standardfehler (Std. E.), t-Wert und Signifikanz-
niveau von t (sig.) sowie die partiellen Korrelationen und die Kollinearitäts-Beiwerte „Tolerance“ und „Variance Inflation Fac-
tor“ (VIF). Unabhängige Variablen sind – als Teil des Strukturindex des Nordrhein-Westfälischen Landesumweltamtes – 
die Laufentwicklung des Gewässers (Laufentwicklung) und die Strukturdiversität der Gewässersohle (Strukturdiversität) 
sowie der mittlere Nitratgehalt des Wassers (Nitrat) und die Pflanzenschutzmittel-Gesamttoxizität (TUsum). Die Datenbasis 
bilden Untersuchungen der Makroinvertebratenfauna, der Belastung mit Pflanzenschutzmitteln sowie der strukturellen und 
physikalisch-chemischen Eigenschaften von 14 kleinen Fließgewässern im norddeutschen Tiefland in den Jahren 1998 und 
1999. Die Regression wurde mit gewässerbezogenen Mittelwerten der Parameter aus den beiden Untersuchungsjahren 
durchgeführt. 
 
 Korrelationen Kollinearität 
Variable B Std. E t sig. 0-order Partial Part Tolerance VIF 
(Constant) 2,084 0,608 3,430 0,008    
Laufentwicklung 0,054 0,066 0,817 0,435 0,586 0,263 0,096 0,703 1,422 
Substratdiversität 0,102 0,089 1,149 0,280 0,702 0,358 0,135 0,537 1,861 
Nitrat 0,010 0,008 1,304 0,225 0,541 0,399 0,153 0,775 1,290 
TUsum 0,258 0,072 3,562 0,006 0,907 0,765 0,419 0,421 2,375 
 
 
IV-3.7 Sensitivität des SR-Index gegenüber höheren PSM-Belastungen 
Zusätzlich zu den im Rahmen des vorliegenden Teilprojektes erhobenen Populationsdaten wurden 
auch Daten aus einer früheren Studie am Ohebach / Schladen mithilfe des SR-Index ausgewertet, in 
deren Zusammenhang ein Belastungsereignis wesentlich höherer Konzentration beobachtet worden 
war als im Rahmen der vorliegenden Untersuchungen (siehe Kapitel IV-2.7.4). Der Verlauf des SR-
Index im Ohebach vor, während und nach einer durch Runoff ausgelösten Kontamination mit 6 µg/l 
Parathion-ethyl ist in Abbildung IV-15 dargestellt. 
Es ist zu ersehen, daß der SR-Index in einem Zeitraum von etwa drei Monaten vor der Konta-
mination relativ konstant bei einem Wert um 2,5 lag (2,54 bis 2,59). Im Zeitraum zwischen der letzten 
Populationsaufnahme vor und der ersten Populationsaufnahme nach der Kontamination (13.5. bis 
19.6.) stieg der SR-Index auf ein Niveau von etwa 3,2 an und verblieb auf diesem Niveau für einen 
Zeitraum von mehr als zwei Monaten (15.6. bis 22.8.). In den folgenden Monaten setzte eine Ab-
nahme des SR-Index ein, bis zwischen dem 17.11. 1994 und dem 16.3. 1995 schließlich das vor dem 














Abbildung IV-15. Zeitlicher Verlauf des 
Sensitivity-Recovery-Index (SR-Index) 
am Ohebach in der Zeit von Januar 1994 
bis April 1995. Am 19.5. 1994 trat we-
nige 10 m oberhalb der Probestelle ein 
Runoff-Ereignis mit einer Spitzenbelas-
tung von 6 µg/l Parathion-ethyl auf. 
Datum














IV-4.1 Belastung der Gewässer und Gesamttoxizität 
In Wasserproben aus elf der insgesamt dreizehn untersuchten Agrarfließgewässer (= 85 %) wurden im 
Verlauf des zweijährigen Untersuchungszeitraumes Rückstände von Pflanzenschutzmitteln (PSM) nach-
gewiesen. Die in der Umgebung Braunschweig untersuchten Gewässer wiesen sogar sämtlich wenigs-
tens in einem der beiden Untersuchungsjahre nachweisbare PSM-Belastungen auf. Der Anteil der mit 
Insektiziden belasteten Gewässer betrug mit drei von dreizehn Agrarfließgewässern hingegen lediglich 
23 %. 
Die Auswahl der Probestellen wurde nicht mit dem Ziel getroffen, die am stärksten belasteten 
Gewässer zu erfassen, sondern vielmehr, um ein repräsentatives Bild des Zustandes „typischer“ Agrar-
fließgewässer zu erzeugen. Da 85 % der untersuchten Gewässer PSM-Belastungen aufwiesen, ist  
davon auszugehen, daß auch ein Großteil der gesamten Agrarfließgewässer im Raum Braunschweig 
zeitweilig mit nachweisbaren Konzentrationen von PSM belastet sind. 
Da bislang nur wenige quantitative Erfassungen der PSM-Belastung an einer größeren Anzahl von 
Gewässern veröffentlicht sind, fehlt es an entsprechenden Vergleichsmöglichkeiten zu diesem Befund. 
Eine umfangreiche Erfassung von Herbizid- und Insektizid-Wirkstoffen wird seit den 70er Jahren an 
Fließgewässern in Nordrhein-Westfalen durchgeführt (LUA NORDRHEIN-WESTFALEN, 2000). Hierbei 
wurden ebenfalls in der Mehrzahl der untersuchten Gewässer PSM-Nachweise erbracht, jedoch 














Abbildung IV-16. Gewässer 2 (Voll-
büttler Mühlenriede bei Ribbesbüttel). 
Das Gewässer ist stark begradigt, 
Ufer und Sohle werden regelmäßig 
unterhalten (Mahd). Trotz des land-
wirtschaftlich genutzten Umlandes ist 
die PSM-Belastung gering (siehe 
Kapitel IV-3.1.2), da die Runoff-
gefährdung des Bodens niedrig 
(Sandboden) und beidseitig ein un-
genutzter Gewässersaumstreifen von 
ca. 5 m vorhanden ist. Der mittlere 
SR-Index entspricht mit 1,72 einem 
PSM-unbelasteten Gewässer. Auf-
nahme 14.12. 2000. 
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Für einen Teil der im Rahmen des Teilprojektes IV berücksichtigten Fungizide und Herbizide 
(Azoxystrobin, Kresoxim-methyl, Epoxiconazol, Terbuconazol, Fenpropimorph, Prosulfocarb, Ethofu-
mesat und Metribuzin) sind Nachweise in Oberflächengewässern bislang nur aus einer weiteren Arbeit 
bekannt (LIESS et al., 1999 b). Das Fungizid Propiconazol wurde hingegen in den USA wiederholt in 
aquatischen Ökosystemen nachgewiesen (LEVINE et al., 1999). Es ist nicht bekannt, nach welchen der 
bislang nur selten nachgewiesenen Substanzen im Rahmen anderer Projekte gezielt gesucht wurde. 
Lediglich für Fenpropimorph ist ein Nachweisversuch in mediterranen Ästuaren bekannt (READMAN et 
al., 1997). 
 Die Anzahl der Runoff-Ereignisse war im Untersuchungsjahr 1999 im Mittel um 49 % geringer als 
1998. Damit war, bedingt durch die Methodik der ereignisgesteuerten Probennahme, 1999 auch die 
Anzahl der erlangten Wasserproben geringer. Dieser Befund läßt sich mit der 1999 im gleichen Zeit-
raum deutlich geringeren Anzahl von Starkniederschlagsereignissen (siehe Kapitel IV-3.1.1) erklären, 
da für die Auslösung von Runoff-Ereignissen meist intensive Niederschläge nötig sind (SEEL et al., 
1994). Der Anteil derjenigen Wasserproben, in denen Rückstände von sowohl 1998 als auch 1999 
berücksichtigten PSM-Wirkstoffen nachgewiesen wurden, war jedoch im jahr 1999 deutlich höher als 
1998. Dies ist vermutlich darauf zurückzuführen, daß aufgrund des größeren zeitlichen Abstandes 
zwischen zwei Niederschlagsereignissen im Jahr 1999 die Häufigkeit des Ausbringens von PSM auf die 
landwirtschaftlichen Flächen zwischen zwei Niederschlagsereignissen größer war als 1998 und sich 
Wirkstoffe daher stärker anreichern konnten.  
Dies galt jedoch vermutlich in stärkerem Maße für im Freiland relativ stabile Verbindungen (z. B. 
Triazole; HORNSBY, 1995) als für nur mäßig stabile Wirkstoffe wie das Insektizid Parathion-ethyl, das 
im Boden eine mittlere Halbwertszeit von 14 Tagen aufweist (HORNSBY, 1995). Dies könnte erklären, 
warum Parathion-ethyl im Jahr 1999 in keinem der Gewässer nachgewiesen wurde. 
Als weitere Erklärungsmöglichkeit für das Fehlen von Parathion-Nachweisen im Jahr 1999 kommt 
in Frage, daß aufgrund des vergleichsweise kühlen Klimas im Frühjahr 1999 und einem damit verbun-
denen späteren Auftreten von Schadorganismen weniger Parathion auf den landwirtschaftlichen Flä-




















Abbildung IV-17. Gewässer 9 (Calbechter Bach bei Lob-
machtersen) im April 1998. Die Bewirtschaftung erfolgt bis 
unmittelbar an die Gerinnegrenze. Der Boden (Löß) weist eine 
relativ hohe Runoff-Neigung auf. Die PSM-Belastung war in 
beiden Untersuchungsjahren vergleichsweise hoch (siehe Tabelle 
IV-8). Der PSM-Index betrug im Mittel 2,90. Aufnahme N. Beren-
zen. 
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Auf diese Möglichkeit weist hin, daß die Landwirtschaftskammer Hannover im Jahr 1999 keine Emp-
fehlung für die Anwendung von Parathion-ethyl in Getreidekulturen aussprach (LWK HANNOVER, 
1999) während eine entsprechende Empfehlung im Jahr 1998 wegen des vermehrten Auftretens der 
Großen Getreidelaus (Macrosiphum avenae Fabr.) bereits im Pflanzenschutz-Hinweis Nr. 6 vom 7.4. 
1998 ausgesprochen und in den darauffolgenden Pflanzenschutz-Hinweisen (22.4. – 28.5.) wiederholt 
wurde (LWK HANNOVER, 1998).) 
Bereits im Jahr 1998 war jedoch die Nachweishäufigkeit von Insektiziden im Vergleich zu den 
Wirkstoffen aus den Gruppen der Fungizide und Herbizide vergleichsweise gering: Die Anzahl der 
Nachweise aus der Summe aller untersuchten PSM-Wirkstoffe lag im Untersuchungszeitraum 1998 
zwischen zwei für Gewässer 8 und elf für Gewässer 10. Die Anzahl der Nachweise von Insektiziden lag 
dagegen lediglich zwischen einem und drei Ereignissen 1998, während im Jahr 1999 keine Insektizide 
nachgewiesen wurden. Auch gemessen an der Anzahl der nachgewiesenen Wirkstoffe ist die Gruppe 
der Insektizide gegenüber den Fungiziden und Herbiziden in den Funden stark unterrepräsentiert.  
Diese Differenz in der Auftretenshäufigkeit von Insektiziden gegenüber Herbiziden und Fungiziden 
in den Wasserproben reflektiert zum einen die wesentlich geringere Aufwandmenge auf landwirt-
schaftlichen Flächen im Vergleich zu den anderen Wirkstoffgruppen (LWK HANNOVER, 1998). 
Speziell die Gruppe der Pyrethroide wird aufgrund ihrer hohen Wirksamkeit (HIRANO et al., 1989) in 
sehr geringen Konzentrationen ausgebracht. Zum anderen weisen die meisten der eingesetzten Insekti-
zide eine besonders niedriger Wasserlöslichkeit auf, so daß sie zum großen Teil bereits auf der 
Ackerfläche an Sedimente binden (GHADIRI & ROSE, 1991). 
Im hier beschriebenen Projekt wurden lediglich Wasserproben analysiert. In früheren Unter-
suchungen an Gewässern in der Region Braunschweig wurden dagegen in Sedimenten wiederholt In-
sektizid-Konzentrationen von mehreren 10 Mikrogramm pro Kilogramm Sediment nachgewiesen. 
Dies trifft neben den Wirkstoffen Lindan und Parathion-ethyl auch auf die Gruppe der Pyrethroide (u. 
a. Fenvalerat) zu (LIESS et al., 1999 a), die im Rahmen dieses Projektes nicht nachgewiesen wurden . 
Verglichen mit den Ergebnissen aus Studien in besonders abtragsgefährdeten Gebieten muß die fest-
gestellte Eintragshäufigkeit für Insektizide als relativ gering angesehen werden. So wiesen (KREUGER & 
BRINK, 1988) in einem landwirtschaflichen Gebiet in Schweden eine mittlere Eintragshäufigkeit von 5 
Insektizideinträgen pro Jahr nach. WILLIAMS et al. (1995) erhielten die gleiche Anzahl von Eintrags-
ereignissen für Carbofuran in einer einjährigen Untersuchung an einem eintragsgefährdeten Gewässer 
in Südwestengland. In einem Weinbaugebiet in Deutschland wurden ebenfalls fünf Eintragsereignisse 
an Parathion-ethlyl in einem Zeitraum von etwa drei Monaten nachgewiesen (AUFSESS et al., 1998; 
vgl. SCHULZ, 1997). Da es sich bei den im Rahmen des vorliegenden Berichtes untersuchten Ge-
wässern ausschließlich um Tieflandbäche mit entsprechend gemäßigten Hangneigungen handelt, ent-
spricht die festgestellte vergleichsweise niedrige Eintragshäufigkeit für Insektizide den Erwartungen. 
 
IV-4.1.1 Konzentrationen der Wirkstoffe und toxikologische Bewertung 
Mit Ausnahme der Herbizide Chloridazon und Ethofumesat mit bis zu 51 µg/l bzw. 129 µg/l lagen die 
in den Wasserproben nachgewiesenen Wirkstoffkonzentrationen im Bereich von 50 ng/l (Nachweis-
grenze) bis zu wenigen µg/l. Da ein Großteil der Nachweise im Bereich der Nachweisgrenze erbracht 
wurde, ist davon auszugehen, daß der Gewässerbelastung oberhalb der Nachweisgrenze ein erhebli-
cher Anteil an Eintragsereignissen geringerer Konzentration gegenübersteht, die nicht nachgewiesen 
werden konnten. 
Obwohl davon aus zu gehen ist, daß sich die Verweildauer von eintragenen Stoffen im Gewässer 
zwischen frei strömenden Bereichen und strömungsberuhigten Bereichen (z. B. in Pflanzenpolstern) 
erheblich unterscheiden, kann bei PSM-Kontaminationen von Fließgewässern durch Abtragsereignisse 
von einer Verweildauer der Wirkstoffe im Wasser von wenigen Stunden ausgegangen werden (LIESS et 
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al., 1999 a). Zur Einschätzung der Toxizität der in den Untersuchungsgewässern nachgewiesenen 
PSM-Konzentrationen eigneten sich daher insbesondere Angaben zur akuten Toxizität der 
entsprechenden Substanzen. Hierbei sind die eingetragenen Konzentrationen für die einzelnen 
Substanzen sehr unterschiedlich zu bewerten. So entspricht der höchsten nachgewiesenen Kon-
zentration des besonders häufig gefundenen Fungizides Azoxystrobin (11,1 µg/l) lediglich 5 % des 
entsprechenden LC5048h für Daphnia magna, während 0,3 µg Parathion-ethyl, wie wiederholt 
nachgewiesen, bereits 20 % des entsprechenden LC50-Wertes entspricht (vgl. Tabelle IV-4, S. 20). 
Insgesamt zeigt der Vergleich der nachgewiesenen PSM-Konzentrationen mit den LC50-Werten für 
Daphnia magna, daß – eine Verweildauer von Minuten bis wenigen Stunden vorausgesetzt – 
sämtliche nachgewiesenen Einzelkonzentrationen unterhalb der akuten Letalitätsschwelle für Makro-
invertebraten lagen. Demnach war, gemessen an der im Labor ermittelten Empfindlichkeit von Makro-
invertebraten gegenüber den Einzelsubstanzen, lediglich mit subletalen Reaktionen der Gewässezönose 
auf die PSM-Belastung zu rechnen. 
Die Datenbasis an Toxizitätstestergebnissen mit kurzen Expositionsdauern für die nachgewiesenen 
Substanzen ist jedoch noch lückenhaft. Eine abgesicherte toxikologische Bewertung der Funde ist da-
her erschwert. So waren für das Fungizid Fenpropimorph keine Toxizitätsangaben zu D. magna zu-
gänglich. Gleiches galt für das Herbizid Prosulfocarb. 
Weiterhin sind synergistische Effekte zwischen einigen der nachgewiesenen Wirkstoffe möglich. So 
wiesen LEVINE et al. (1999) eine erhöhte akute Toxizität von Parathion-ethyl gegenüber der Dickkopf-
Elritzen (Pimphales promelas) nach vorheriger Exposition mit dem Triazol Propiconazol nach. Sie 
schlossen daraus, daß die Anwesenheit von Triazolen die Toxizität von Parathion in Gewässern 
erheblich steigern kann. In den Untersuchungsgewässern von Abschnitt IV wurde Parathion meist 
gemeinsam mit Triazolen (Epoxiconazol, Propiconazol, Terbuconazol) nachgewiesen. Eine erhöhte 
Toxizität der nachgewiesenen Parathion-Konzentrationen ist daher möglich.  
 
IV-4.1.2 Komplexität der Belastung und Ableitung der Gesamttoxizität 
Die Anzahl der bei einem Eintragsereignis im Gewässer nachgewiesenen Stoffe war zum Teil erheblich. 
So fanden sich in einer einzigen Wasserprobe bis zu neun einzelne Wirksubstanzen (Gewässer 10). 
Effekte von Stoffgemischen lassen sich am häufigsten mit einer additiven oder mit einer weniger-als-
additiven Wirkung der Einzelsubstanzen erklären, während mehr-als-additive Wirkungen eher die 
Ausnahme sind (BRODERIUS et al., 1995; DENEER et al., 1988; KÖNEMANN, 1981). Nach Unter-
suchungen von GRIMME et al. (1998) ist bei Gemischen einer größeren Anzahl von unähnlich wir-
kenden Substanzen meist mit einer unabhängigen Wirkung der Einzelsubstanzen zu rechnen. Es zeigte 
sich aber auch, daß das Modell der unabhängigen Wirkung die Auswirkungen kurzzeitiger Kontamina-
tion mit Stoffgemischen auf D. magna unterschätzen kann. Bei den in der vorliegenden Arbeit nach-
gewiesenen Stoffgemischen kann eine strikt unabhängige Wirkung der Einzelsubstanzen nicht ange-
nommen werden. Vielmehr stehen einer Anzahl von unabhängig wirkenden Substanzkombinationen 
auch aufgrund ihrer ähnlichen Wirkweise additiv wirkende (z. B. Azoxystrobin mit Kresoxim-methyl) 
und synergistisch wirkende (Parathion mit Epoxiconazol und Propiconazol) Kombinationen gegen-
über. Der Berechnung der Gesamttoxizität (TUsum) von Wasserproben wurde daher das Modell der 
additiven Wirkung zugrundegelegt. Weiterhin zeigten GRIMME et al. (1998), daß auch Einzelsubstanz-
Konzentrationen unterhalb des LOEC signifikant zur Gesamttoxizität von Stoffgemischen beitragen 
können. Daher wurden im vorliegenden Teilprojekt auch PSM-Nachweise in die Berechnung von 
TUsum einbezogen, deren Konzentrationen unterhalb des LOEC für D. magna lagen.
Um toxikologische Vergleiche zwischen den Untersuchungsgewässern zu ermöglichen, wurde die 
gesamte innerhalb des Untersuchungszeitraumes in die einzelnen Gewässer gelangte PSM-Menge 
toxikologisch gewichtet zusammengefaßt. Hierfür wurden die TUsum-Werte der einzelnen 
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Wasserproben eines jeden Gewässers addiert. Auf diese einfache Vorgehensweise wurde zurück-
gegriffen, weil Modelle zur toxischen Wirkung nacheinander erfolgender Kontaminationen mit kom-
plexen Stoffgemischen bislang nicht bekannt sind (GRIMME et al., 1998). Die aus diesem Schritt er-
haltene gewässerbezogene TUsum sollte daher lediglich als Instrument zum relativen toxikologischen 
Vergleich von Gewässern angesehen werden, denen eine ähnliche Datenbasis an Meßmethodik, aus-
gewählten Stoffen und Untersuchungszeitraum zugrundeliegt. Nur unter Vorbehalten lassen sich aus 
den im Rahmen dieses Berichtes ermittelten TUsum-Werten Grenzwerte für PSM-Konzentrationen in 
Oberflächengewässern ableiten. Hierfür wären Messungen mit fest definierten Stoffspektren, Zeit-
räumen und Analytikmethoden nötig. 
 
 
IV-4.2 Abhängigkeit der Gewässerzönose von der PSM-Belastung 
IV-4.2.1 Das Fehlen akuter Reaktionen auf Abundanzebene 
Die regelmäßig durchgeführte quantitative Erfassung der Gewässerzönose wurde durch eine 
ereignisgesteuerte PSM-Probennahme begleitet. Daher war es möglich, konkrete Kontaminations-
ereignisse auf ihre Auswirkungen auf Abundanzentwicklungen von Arten zu untersuchen. Hierbei 
wurden jedoch keine auffälligen Veränderungen festgestellt, die von den Schwankungen abwichen, die 
gemäß des Lebenszykus der einzelnen Arten zu erwarten waren.  
Auch der SR-Index zeigte keine Veränderung zwischen Samplingterminen vor und nach PSM-Ein-
tragsereignissen. Vielmehr wies der SR-Index auch an den PSM-belasteten Probestellen über den 
Zeitraum der Untersuchungsdauer eine relativ große Konstanz auf (Kapitel IV-3.4, S. 42 ff.). Das be-
schriebene Eintragsereignis am Ohebach im Jahr 1994 (6 µg/l Parathion) hatte hingegen einen deut-
lichen Anstieg des Indexwertes nach der Kontamination zur Folge (Kapitel IV-3.7, S. 51). Dies stellte 
die grundsätzliche Sensitivität des SR-Index gegenüber akuten Reaktionen der Gewässerzönose auf 
singuläre Kontaminationsereignisse unter Beweis. Das Fehlen von akuten Reaktionen sowohl des 
SR−Index als auch der einzelnen Arten-Abundanzen an den 1998 und 1999 untersuchten Gewässern 
wies damit auf lediglich subletale Auswirkungen der PSM-Belastung auf die Makroinvertebraten-
Zönosen hin. 
Dies steht im Einklang mit den nachgewiesenen Konzentrationen an PSM, die, gemessen an Labor-
Toxizitätsdaten, sämtlich im subletalen Bereich bei kurzzeitiger Kontamination lagen (s. o.). Auch im 
Rahmen von früheren Freilanduntersuchungen wurden akute Abundanzreduktionen erst bei höheren 
Konzentrationen festgestellt. So wurde nach dem beschriebenen Parathion-Eintrag von 6 µg/l am Ohe-
bach ein Abundanzrückgang an mehreren Makroinvertebratenarten, unter anderem Gammarus pulex 
und Limnephilus lunatus, festgestellt (LIESS & SCHULZ, 1999). AUFSESS et al. (1998) wies Abundanz-
veränderungen an Makroinvertebratengemeinschaften nach, nachdem in dem untersuchten Gewässer 
63 µg/l Parathion gemessen wurden. MATTHIESEN et al. (1995) beobacheten eine gesteigerte Mortalität 
bei G. pulex in einem in-situ-Bioassay nach dem Nachweis von 264 µg/l Carbofuran. TADA & SHIRASHI 
(1994) wiesen im Freiland akute Effekte auf die Abundanz von Antocha spec. (Diptera) bei 22,4 µg/l 
Fenobucarb nach. POIRIER & SURGEONER (1988) stellten eine Mortalität von 16 % bei Simulium 
venustum (Diptera) im in-situ-Bioassay nach experimenteller Kontamination mit 31 µg/l Fenitrothion 
fest, während die Trichopterenart Pycnopsyche spec. keine erhöhte Mortalität zeigte. 
Auswirkungen auf die Abundanz von Makroinvertebraten durch PSM-Wirkstoffkonzentrationen 
unter 1 µg/l wurden im Freiland bislang lediglich für Pyrethroide beschrieben (SHIRES & BENNETT, 
1985; BAUGHMAN et al., 1989), die im Rahmen des Teilprojektes IV jedoch nicht nachgewiesen 
wurden. Für die untersuchten Herbizid- und Fungizid-Wirkstoffe sind bislang keine Auswirkungen auf 
Makroinvertebraten in Freilandgewässern beschrieben. Für einen Teil der Fungizide und Herbizide 
fehlen sogar bislang jegliche Nachweise aus Oberflächengewässern (s. o.). 
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IV-4.2.2 Veränderung der Artenzusammensetzungen und Ableitung des SR-Index 
Die Gesamtartenzahl der Makroinvertebraten stand in keinem signifikanten Zusammenhang zur 
gemessenen PSM-Belastung. Hingegen war in den belasteten Untersuchungsgewässern die Artenzahl 
der als physiologisch empfindlich eingestuften Makroinvertebraten signifikant geringer als in den als 
unbelastet bezeichneten Gewässern. Auch der Anteil der semivoltinen Arten an der Gesamtabundanz 
(relative Abundanz) war in den belasteten Gewässern signifikant geringer. 
Weiterhin waren die relative Abundanz der empfindlichen und der semivoltinen Arten negativ mit 
der Gesamttoxizität (TUsum) der Gewässer korreliert. Die Abnahme der relativen Abundanz der semi-
voltinen Arten folgte hierbei einem logarithmischen Modell, während die Abnahme bei den physio-
logisch empfindlichen Arten linear erfolgte. Diese Zusammenhänge sind in Abbildung IV-18 noch 






























Abbildung IV-18 Abnahme des Anteils semivoltiner und physiologisch empfindlicher Arten an der Gesamtabundanz der 
Makroinvertebraten-Zönose in kleinen Fließgewässern bei steigender Pflanzenschutzmittel (PSM)-Belastung. Die PSM-
Belastung ist in Form der PSM-Gesamttoxizität (TUsum) angegeben. Die Abnahme des Anteils der semivoltinen Arten folgt 
einem logarithmischen Modell, während die Abnahme des Anteils der empfindlichen Arten linear erfolgt (vgl. Kap. IV-3.4). 
 
Noch stärker hing der SR-Index, der die Voltinie und die physiologische Empfindlichkeit mit 
anderen Faktoren zur ökologischen Empfindlichkeit zusammenfaßt, von der PSM-Belastung ab. Auch 
seine Korrelation zur TUsum folgte einem linearen Modell.  
Die konzentrationsabhängigen Veränderungen der Zönose in den belasteten Gewässern lassen sich 
als Verschiebungen des Artenspektrums und der Abundanzverteilung hin zu Arten mit einer kürzeren 
Generationsdauer und geringerer physiologischer Empfindlichkeit gegenüber toxischen organischen 
Substanzen charakterisieren. Aus dem Freiland sind solche Veränderungen als Folge von Einträgen 
subletaler Konzentrationen von PSM bislang nicht beschrieben. Jedoch stellten VAN DEN BRINK et al. 
(1996) bei der Beobachtung einer Modellebensgemeinschaft in Mesokosmen nach Kontamination mit 
Chlorpyriphos und Atrazin eine Abhängigkeit der Wiedererholung sowohl von der im Labor gemes-
senen Empfindlichkeit der eingesetzten Arten als auch von ihrer Generationsdauer fest. So erholte sich 
die Population der bivoltinen Eintagsfliegenart Cloeon dipterum vergleichsweise schnell, während die 
monovoltine Art Caenis horaria im beobachteten Zeitraum keine erkennbare Erholung hinsichtlich 
ihrer Abundanz aufwies. Weiterhin erholte sich die Population des gegenüber Chlorpyriphos relativ 
empfindlichen Amphipoden G. pulex im untersuchten Zeitraum kaum, während die Gastropoden 
Bithynia tentaculata und Radix peregra sowie die Hirudineenart Erpobdella octoculata in ihrer Abun-
danz nicht durch die Kontamination beeinträchtigt wurden. Beide letztgenannten taxonomischen 
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Gruppen weisen im Labor eine wesentlich geringere Empfindlichkeit gegenüber organischen Substan-
zen auf als die meisten Arthropoden (vgl. Abschnitt III). VERSTEEG et al. (1999) bezeichnen einzelart-
bezogene Toxizitätsdaten als geeigneten Prediktor für die Reaktion von Zönosen in Mesokosmen und 
halten eine Übertragbarkeit von im Mesokosmosversuch gewonnenen Ergebnissen auf das Freiland für 
gegeben. 
In einem Freiland-Mesokosmosversuch von LIESS et al. (2001) zeigte sich, daß im Zuge der Wieder-
erholung der Modellebensgemeinschaft nach einer einstündigen Kontamination mit Fenvalerat und 
Parathion-ethyl solche Arten häufiger auftraten, die innerhalb des beobachteten Zeitraumes eine 
Möglichkeit zur Wiederbesiedelung des Systems über Eiablage (Baetis spec., Ephemeroptera) oder 
Einwanderung durch Flug (Coleoptera, Heteroptera) aufwiesen. Es war daher gerechtfertigt, in den 
SR-Index neben der physiologischen Empfindlichkeit und dem Vermehrungspotential durch den 
Faktor wm auch die Wiederbesiedelungsfähigkeit der Taxa einzubeziehen. Gleichzeitig unterstützt dies 
Ergebnis die aus den beschriebenen Freilanduntersuchungen abzuleitende Vermutung, daß Makro-
invertebraten im Freiland durch PSM nach ihren Fortpflanzungseigenschaften – wie der Länge ihres 
Generationszyklusses – selektiert werden können. 
 
IV-4.2.3 Wirkungsgrenze der PSM-Belastung im Freiland 
Eine Erhöhung des SR-Index wurde ab einem TUsum-Wert von etwa 10
−3 bis 10−2 festgestellt. Dieser 
Bereich darf jedoch keinesfalls als absolute Wirkschwelle für die PSM-Toxizität in Freilandgewässern 
angesehen werden. Hiergegen sprechen die folgenden Punkte: 
 
• Die Berechnung von TUsum erfolgte nur für den Zeitraum zwischen der ersten und letzten 
Populationsaufnahme (Mitte April und Mitte Juli) in den Untersuchungsjahren. Belastungen aus-
serhalb dieser Zeiten wurden nicht berücksichtigt. Obwohl dieser Zeitraum die Haupt-
anwendungsperiode für PSM darstellt, kommen geringere Mengen von PSM auch außerhalb dieses 
Zeitraumes zum Einsatz. 
• Die TUsum wurde aus einer nicht vollständigen Anzahl der eingesetzten PSM-Wirkstoffe berechnet. 
• Die nachgewiesenen Konzentrationen spiegeln wahrscheinlich nicht in jedem Fall die Maximal-
konzentrationen der Wirkstoffe im Wasser wider. Da die Wasserproben Mischproben aus einer 
Dauer von etwa einer Stunde darstellen, können kurzzeitig erheblich höhere Konzentrationen im 
Wasser vorgelegen haben. 
 
Hieraus wird ersichtlich, daß die tatsächlich im Laufe einer Anwendungssaison erreichte TUsum er-
heblich über den hier angegebenen Werten liegen kann. Die TUsum sollte daher lediglich als relatives 
Maß für den Vergleich von Gewässern mit vergleichbarer Datenbasis angesehen werden. 
 
 
IV-4.3 Einfluß weiterer Faktoren auf den SR-Index 
Die starke Korrelation zwischen dem SR-Index und die TUsum der Gewässer deutet – zusammen mit 
den oben aufgeführten Beobachtungen an Modellebensgemeinschaften – auf eine starke Abhängigkeit 
der Ausprägung der Gewässerzönosen von der PSM-Belastung der Untersuchungsgewässer hin. Neben 
der PSM-Belastung weisen jedoch auch weitere Faktoren signifikante Zusammenhänge mit dem SR-
Index auf. Diese werden im weiteren diskutiert und mit dem Einfluß der PSM-Belastung verglichen. 
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IV-4.3.1 Zusammenhang von organischer und Sedimentbelastung mit dem SR-Index 
Die Einordnung der Makroinvertebraten-Taxa in das System der physiologischen Empfindlichkeit ge-
genüber toxischen organischen Substanzen, die einen wichtigen Teil des SR-Index ausmacht, weist 
eine auffällige Parallele zum Sauerstoffbedarf der entsprechenden Taxa auf. So weisen die meisten 
Plecopteren- und Ephemeropterenarten eine weitaus größere Empfindlichkeit gegenüber Sauerstoff-
defiziten auf als viele Gastropoden oder Lamellibranchiaten. Ein Einfluß der Belastung der Gewässer 
mit sauerstoffzehrenden organischen Substanzen auf den SR-Index ist daher wahrscheinlich. 
Bei der Auswahl der Untersuchungsgewässer im Vorfeld der Studie wurde darauf geachtet, daß 
lediglich gering bis mäßig organisch belastete Gewässer einbezogen wurden, um eine Maskierung der 
Auswirkungen der PSM-Belastung durch organische Verschmutzung zu minimieren. Eine Abhängigkeit 
des SR-Index von der Sauerstoffzehrung, die als Maß für die Belastung des Gewässers mit organischen 
Substanzen angesehen werden kann (HÜTTER, 1990), bestand nicht.  
Jedoch wies der SR-Index eine signifikante Korrelation zum mittleren Nitrat-Gehalt der Unter-
suchungsgewässer auf. Die Nitrat-Konzentrationen erreichten in keinem der Gewässer ein toxisches 
Niveau. Für die bestehende Korrelation kommen daher zwei Erklärungsversuche in Betracht. Zum 
einen könnte der Nitratgehalt Zeiger für sauerstoffzehrende Abbauprozesse im Gewässer sein. Hier-
gegen spricht jedoch, daß der SR-Index nicht mit der Sauerstoffzehrung in den Gewässern korreliert 
war. Zum anderen könnte der Nitratgehalt des Wassers durch den Eintrag anorganischer Düngemittel-
bestandteile bedingt sein und damit lediglich einen Zeiger für die gewässerspezifische Eintrags-
wahrscheinlichkeit von landwirtschaftlich angewendeten Substanzen darstellen.  
Obwohl nach den genannten Überlegungen eine Scheinkorrelation des Nitratgehaltes zum SR-Index 
möglich ist, wird der Nitratgehalt in den abschließenden Vergleich der Einflußfaktoren einbezogen. 
Dies ist angezeigt, weil nicht-kontinuierliche Messungen von chemischen Wasserparametern oft die 
tatsächlichen Verhältnisse im Gewässer nur ungenügend abbilden (HÜTTER, 1990, KLEE, 1991). So 
könnten Belastungsspitzen an Nitrat, Nitrit, Ammonium oder Sauerstoffzehrung übersehen worden 
sein. Die durchgeführten Messungen erlauben eine grobe Einteilung der Gewässer hinsichtlich ihrer 
Nährstoffbelastung. Auf ein gänzliches Fehlen von Einflüssen der organischen Belastung auf den SR-
Index und weitere Zönosen-Eigenschaften kann hingegen nicht zweifelsfrei geschlossen werden.  
Ähnliches gilt im Prinzip für die Belastung der Gewässer mit Schwebstoffen. Die im Projekt ein-
gesetzten Schwebstoffsammler erlauben keine quantitative Abschätzung der Belastung, sondern ermög-
lichen lediglich einen relativen Vergleich der Belastung der einzelnen Gewässer. Ebenso wurde die Zu-
sammensetzung des Sedimentes mit möglicherweise daraus folgenden Unterschieden in ihren gegen-
über der Zönose adversen Eigenschaften nicht untersucht. Die fehlende Korrelation der in den Samm-
lern sedimentierten Schwebstoffmenge zum SR-Index kann daher den Einfluß der Schwebstoff-
belastung auf den SR-Index nicht mit Sicherheit widerlegen. 
Das Gewässer 11 wurde nur 1999 untersucht, die Schwebstoffbelastung der Gewässer hingegen nur 
1998. Für das Gewässer 11, das ein typisches Lößgewässer (FRIEDRICH & HESSE, 1996) darstellt, lie-
gen daher keine quantitativen Daten zur Schwebstoffbelastung vor. Bei den Beprobungen des Gewäs-
sers wurde jedoch festgestellt, daß die Wassertrübung und die in den Hochwassersammlerproben 
gefundene Sedimentmenge meist erheblich höher war als in den übrigen untersuchten Gewässern. 
Gleichzeitig wies das Gewässer einen SR-Index von 1,8 auf. Dieser Wert entspricht denjenigen der 
übrigen nicht belasteten Gewässer. Dies deutet darauf hin, daß die Unterschiede in den Sediment-
frachten zwischen den einzelnen Gewässern so gering waren, daß sie den SR-Index nicht merklich 
beeinflußten. Die Ergebnisse aus einem Versuch in Fließgerinne-Mikrokosmen zur Schwebstoff-
empfindlichkeit von Makroinvertebraten (LIESS et al., 2001) deuten darüberhinaus auf eine hohe To-
leranz zumindest einiger Makroinvertebraten-Arten gegenüber kurzzeitigen Belastungen mit Schweb-
stoffen hin. Akute Reaktionen des Emergenzerfolges von Limnephilus lunatus (Trichoptera) zeigten 
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sich dort erst bei mehrmaliger Belastung mit 30 g/l Schwebstoff (Nominalkonzentration; in Suspension 
18 g/l). Die Abundanzen von G. pulex und Radix ovata (Gastropoda) blieben hingegen auch bei dieser 
Konzentration unbeeinflußt. 
 
IV-4.3.2 Zusammenhang der Gewässerstrukturen mit dem SR-Index 
Der Strukturindex (s. Kapitel IV-2.6) wies eine lineare Korrelation zum SR-Index auf. Von den 
Eingangsfaktoren wiesen hierbei die Substratdiversität der Gewässersohle, die Laufentwicklung des 
Gewässers sowie das Gewässerumfeld (mit der Umlandnutzung) signifikante Zusammenhänge zum SR-
Index auf. Die Abhängigkeit des SR-Index von der Strukturdiversität und der Laufentwicklung läßt 
sich über die strukturellen Ansprüche der in den SR-Index eingeordnteten Arten erklären. So sind viele 
der als physiologisch empfindlich eingestuften Ordnungen (z. B. Ephemeroptera, Trichptera, Plecop-
tera) an Hartsubstrate wie Kies oder Totholz gebunden (SABARTH, 1999), die im Zuge von Gewässer-
begradigungen meist stark reduziert werden. Die Abundanzen der strukturell anspruchsvollen Arten 
waren daher in den strukturärmeren Untersuchungsgewässern niedriger. 
Gleichzeitig waren allerdings die genannten Strukturparameter mehr oder weniger stark mit der 
Gesamttoxizität der Gewässer korreliert. Dies läßt sich ebenfalls auf eine Parallele in der Abhängigkeit 
des PSM-Eintrags und der Strukturgüte von der Umlandnutzung zurückführen. So steigt mit zuneh-
mender Intensivierung der landwirtschaftlichen Nutzung im Gewässerumfeld neben der Belastung mit 





















Abbildung IV-19. Strukturreicher Abschnitt an 
Gewässer 8 (Adersheimer Bach). Die PSM-Belastung 
sowie der SR-Index waren im Mittel relativ hoch, da 
oberhalb des dargestellten Bereiches saumstreifenlose 
Abschnitte mit intensiver landwirtschaftlicher Nutzung 
liegen. Aufnahme 15. Juli 1997 (M. Neumann). 
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Die Korrelation zwischen TUsum und den Strukturparametern bewirkt, daß zwischen einem Teil der 
Auswirkungen der PSM-Belastung auf die Gewässerzönose und dem Einfluß der strukturellen 
Belastung nicht vollständig unterschieden werden kann. 
Der am stärksten mit dem SR-Index korrelierte Strukturfaktor war das „Gewässerumfeld“. Dieser 
Faktor beinhaltet eine Wertung der Form der Umlandnutzung. Da eine direkte kausale Abhängigkeit 
des Eintrages von PSM in das Gewässer von der landwirtschaftlichen Nutzung des Gewässerumfeldes 
offensichtlich ist, ist eine Scheinkorrelation zwischen Gewässerumland und SR-Index wahrscheinlich. 
Hierauf deutet auch hin, daß der Strukturfaktor „Uferstruktur“ nicht mit dem SR-Index korreliert 
war, obwohl anzunehmen ist, daß ufernahe Strukturen einen stärkeren Einfluß auf die Gewässer-
lebensgemeinschaft ausüben als uferferne. Der Strukturfaktor Gewässerumfeld wird daher nicht in den 
Vergleich der Haupt-Einflußfaktoren auf den SR-Index einbezogen. 
 
 
IV-4.4 Vergleich der Haupt-Einflußfaktoren des SR-Index 
Spezifität des SR-Index gegenüber der PSM-Belastung 
Neben der PSM-Gesamttoxizität wurden der mittlere Nitratgehalt des Wassers und die strukturellen 
Parameter „Substratdiversität der Gewässersohle“ und „Laufentwicklung des Gewässers“ als Haupt-
Einflußfaktoren des SR-Index herausgearbeitet. Die multiple Regression mit diesen Faktoren als 
unabhängige Variablen konnte mit einem Bestimmtheitsmaß von R² = 0,88 einen Großteil der Aus-
prägung des SR-Index erklären. Die TUsum stellte sich hierbei als mit Abstand stärkster Einflußfaktor 
dar. Durch die starke multiple Interkorrelation der Eingangsvariablen ist die Aussagekraft dieser 
Korrelation allerdings stark eingeschränkt, da die Interkorrelation der Variablen neben einem Fehlen 
der Signifikanz der Korrelationskoeffizienten eine Überbewertung des stärksten Einflußfaktors zur 
Folge haben kann (BACKHAUS et al., 1996). Ein Vergleich der einzelnen Korrelationen der Variablen 
zum SR-Index weist jedoch ebenfalls die TUsum als stärksten Einflußfaktor aus. Hieraus läßt sich 
folgern, daß die Belastung der Untersuchungsgewässer mit Pflanzenschutzmittel-Rückständen den SR-
Index allgemein stärker beeinflußt als Nährstoffbelastung oder strukturelle Parameter dies tun. Der 
SR-Index reagiert grundsätzlich also recht spezifisch auf die Belastung des Gewässers mit PSM und 
stellt damit einen geeigneten Indikator dar. 
Die Nährstoffbelastung der untersuchten Gewässer war jedoch nur gering bis mäßig hoch. Es ist 
denkbar, daß bei weiter zunehmender Nährstoff-Belastung diese gegenüber der PSM-Belastung an 
Bedeutung für den SR-Index zunimmt. Bei der Anwendung des SR-Index auf die PSM-Belastung von 
Gewässern mit deutlich höherer Nährstoffbelastung ist dies unbedingt zu beachten. 
 
Anteil der PSM-Belastung an den Veränderungen der Zönosenzusammensetzung 
Von den Faktoren, die den SR-Index beeinflussen, war lediglich die Substratdiversität der 
Gewässersohle mit der TUsum korreliert. Alle übrigen Faktoren wiesen keine signifikante Korrelation 
zur TUsum auf. Dies zeigt, daß die Laufentwicklung und die Nitratbelastung des Gewässers den SR-
Index zwar beeinflussen, ihr Einfluß sich aber deutlich von dem der TUsum unterscheiden läßt. 
Lediglich der anteilige Einfluß der Substratdiversität auf den SR-Index läßt sich nicht vollständig 
von demjenigen der TUsum unterscheiden. Dies bewirkt zwar, daß der Einfluß der TUsum im Vergleich 
zur Substratdiversität sowohl unter- als auch überschätzt werden kann. Die Einzel-Korrelation 
zwischen TUsum und SR-Index ist jedoch erheblich größer als diejenige zwischen Substratdiversität und 
SR-Index. Daher steht außer Frage, daß – gemessen an der im Labor bestimmten Toxizität – 
PSM-BELASTUNG KLEINER FLIESSGEWÄSSER UND IHRE AUSWIRKUNGEN AUF DIE GEWÄSSERZÖNOSE 
 
62 
subletale Konzentrationen von PSM auf die Zusammensetzung von Fließgewässerzönosen erheblich 
verändern können.  
Der Befund steht im Einklang mit den Ergebnissen von LIESS et al. (2001), die ähnliche Veränderun-
gen von Lebensgemeinschaften im Mesokosmos nach kurzzeitiger Belastung mit Parathion-ethyl und 
Esfenvalerat beschreiben: Dort wurde bei Wirkstoff-Konzentrationen von 0,1 µg/l bis 1 µg/l eine Zu-
nahme der Abundanz von PSM-toleranten Arten beobachtet. 
 
 
IV-5 Schlußfolgerungen aus den Ergebnissen von Abschnitt IV 
• Ein Großteil von Tieflandbächen in landwirtschaftlich geprägtem Umland weist zeitweilig 
nachweisbare Kontaminationen mit Pflanzenschutzmittelrückständen im Wasser auf. Meist liegen 
die Konzentrationen – gemessen an der im Labor bestimmten Empfindlichkeit von Makro-
invertebraten – im subletalen Bereich. 
• Die PSM-Belastungen bestehen häufig aus komplexen Stoffgemischen. Synergistische Effekte sind 
wahrscheinlich, da Organophosphate und Triazole gemeinsam auftreten können (Parathion und 
Epoxiconazol / Propiconazol in dieser Arbeit). 
• Die Zusammensetzung von Fließgewässerzönosen kann durch subletale Konzentrationen von PSM-
Mischkontaminationen verändert werden. Typische Veränderungen sind hierbei eine Verschiebung 
der Artenzusammensetzung in Richtung eines geringeren Anteils physiologisch empfindlicher Arten 
sowie eines geringeren Anteils von Arten mit langer Generationsdauer. 
• Die Auswirkungen der PSM-Belastung auf die Gewässerzönose läßt sich durch den Sensitivity-
Recovery-Index (SR-Index) ausdrücken, in den die durch Standard-Toxizitätstests ermittelte 
physiologische Empfindlichkeit, Reproduktionseigenschaften und die Wanderungsfähigkeit der 
Makroinvertebraten-Taxa eingehen. Der SR-Index vermag sowohl akute als auch chronische 
Reaktionen der Gewässerzönose auf PSM-Belastungen nachzuweisen. 
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V Auswirkungen von Organophosphat-
Belastungen auf Cholinesterasen des 
Dreistachligen Stichlings in Fließgewässern 
In diesem Abschnitt werden Untersuchungen der Cholinesteraseaktivität in Fischen aus unter-
schiedlich stark mit Pflanzenschutzmitteln belasteten Fließgewässern im Umkreis von Braun-
schweig beschrieben. Es wird gezeigt, daß in Fischen aus Gewässern, die Belastungen mit Or-
ganophosphaten aufwiesen, die Cholinesterase-Enzymaktivität stark erniedrigt war. Hieraus wird 





Die physiologische Funktion von Acetylcholinesterase (AChE) besteht in der Spaltung des Neuro-
transmitters Acetylcholin an cholinergen Synapsen, wodurch die Synapse für eine erneute Erregungs-
übertragung reaktiviert wird (TAYLOR & BROWN, 1994; MASSOULIÉ et al., 1993). Die toxische Wir-
kung von Organophosphaten (OPs) und Carbamaten, die auch als Anticholinesterase-Insektizide (Anti-
ChEs) bezeichnet werden, basiert auf einer Hemmung von Cholinesterasen. Der Gebrauch von AChE-
Messungen für den Nachweis von Anti-ChE-Vergiftungen von Fischen wurde bereits vor 40 Jahren 
vorgeschlagen (WEISS, 1959; WEISS, 1964). AChE stellt damit einen der ältesten bekannten Biomarker 
dar. Die Messung der Aktivität ist seitdem wiederholt für die Detektion von Umweltbelastungen 
eingesetzt worden (LOCKHART et al., 1985; GALGANI et al., 1992; DAVIES & COOK, 1993). BOQUENE et 
al. (1990) bezeichnen die Messung der ChE-Aktivität beispielsweise als beste Möglichkeit des Nach-
weises von Pestizidvergiftungen bei Meeresfischen. An Agrarfließgewässern des Braunschweiger Raums 
im Jahr 1995 durchgeführte Untersuchungen legten bereits eine Eignung der ChE-Aktivität des 
Dreistachligen Stichlings (Gasterosteus aculeatus L.) als Biomarker für subletale Pestizidbelastungen 
nahe (STURM et al., 1999 b). Neben AChE kann Körpergewebe von Vertebraten auch das verwandte 
Enzym Butyryl-Cholinesterase (BChE) enthalten. Die physiologische Funktion von BChE ist bislang 
unbekannt. In-vitro-Messungen an mehreren Arten von Meeresfischen ergaben, daß die Empfind-
lichkeit von BChE gegenüber OPs etwa 1100- bis 6500-fach höher war als die entsprechende Emp-
findlichkeit von AChE (STURM et al., 1999 a). BChE wurde daher als separat zu betrachtender Bio-
marker vorgeschlagen. 
OPs und Carbamate sind eine der am häufigsten landwirtschaftlich verwendeten Gruppen von 
Insektiziden. In Gewässern des Braunschweiger Umlandes wurden in früheren Untersuchungen wie-
derholt OPs nachgewiesen (SCHULZ & LIESS, 1997; LIESS & SCHULZ, 1999). Zumeist wurden hierbei in 
Wasser- und Sedimentproben Konzentrationen unterhalb der Letalitätsgrenze von Makroinvertebraten 
gefunden, während höhere Konzentrationen nur vereinzelt nachgewiesen wurden (SCHULZ & LIESS, 
1999a). Sowohl OPs als auch Carbamate weisen im Vergleich zu vielen Herbiziden und Fungiziden 
eine geringe Wasserlöslichkeit auf und binden daher nach Eintrag in das Gewässer relativ schnell an 
Schwebstoffe (GHADIRI & ROSE, 1991). Es ist bislang nicht bekannt, ob Konzentrationen solcher 
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wenig wasserlöslichen Insektizide von wenigen 100 Nanogramm im Freiland eine toxikologisch rele-
vante Bioverfügbarkeit für das Zoobenthos aufweisen.  
Im Rahmen des Projektes wurde die Messung von Cholinesterasen in Gewebe von Fischen aus den 
untersuchten Fließgewässsern als Zeiger für die generelle Bioverfügbarkeit regionstypischer OP-
Belastungen eingesetzt. Der Nachweis der Bioverfügbarkeit von OPs sollte hierbei als Bindeglied zwi-
schen dem Nachweis der Pflanzenschutzmittel-Belastung und Reaktionen der Gewässerzönose auf 
Populationsebene dienen. Um die vorgeschlagene getrennte Betrachtung der beiden Cholinesterasen 
AChE und BChE zu ermöglichen, wurden die ChEs in Gehirn und Muskelgewebe aus Stichlingen 
charakterisiert und als AChE und / oder BChE klassifiziert. Für die Untersuchung beider ChEs wurden 
jeweils entsprechende Versuchsbedingungen entwickelt1. Anschließend wurden die Empfindlichkeiten 
von Stichlings-AChE und -BChE aus Gehirn und Muskelgewebe gegenüber den OP Paraoxon und 
Dichlorvos in vitro bestimmt. Schließlich wurden die Aktivitäten der Gehirn-AchE sowie der Muskel-
AChE und -BChE in Stichlingen aus acht Gewässern gemessen, die gleichzeitig im Rahmen der in Ab-





V-2 Material und Methoden 
V-2.1 Fang und Präparation der Fische 
Wegen seiner weiten Verbreitung (WOOTTON, 1972; PAEPKE, 1996) und verhältnismäßig hohen 
Abundanzen in Gewässern des Braunschweiger Umlandes wurde der Dreistachlige Stichling (Gaster-
osteus aculeatus f. leiurus L.) als Testorganismus ausgewählt. Die Fische wurden mittels Elektro-
fischerei (HALSBAND, 1975) gefangen. Aus jedem der Gewässer wurden 10 Fische entnommen. Es 
wurden nach Möglichkeit nur adulte männliche Tiere im Laichkleid verwendet, da diese territorial 
sind (VAN DEN ASSEM, 1967). Damit konnte ein Verbleib der Tiere am Ort nach möglicher Konta-
mination mit OPs weitgehend sichergestellt werden. 
Nicht alle untersuchten Gewässern wiesen eine Stichlingspopulation mit einer so hohen Anzahl 
männlicher Individuen auf, daß eine Entnahme von zehn Stichlingsmännchen ökologisch vertretbar 
erschien. Bei diesen Gewässern wurden auch weibliche adulte Tiere in die Untersuchung einbezogen. 
Die ChE-Aktivitäten von männlichen und weiblichen Fischen unterschied sich nicht signifikant (nicht 
dargestellt).  
Im Labor wurden die Fische gemäß der deutschen Tierschutzgesetzgebung nach vorheriger Be-
täubung durch Abtrennen des Kopfes getötet. Körperstücke aus dem Kaudalbereich sowie die Gehirne 
wurden den Fischen entnommen und für die späteren Messungen bei –20 °C in 1,5 ml-Eppendorf-
Cups eingefroren. Die gefangenen Stichlinge wiesen ein Körpergewicht von 1,60 ± 0,45 g auf. Inner-
halb dieses Gewichtsbereiches bestand keine signifikante Beziehung zwischen dem Körpergewicht und 
den ChE-Aktivitäten (nicht dargestellt).  
                                                     
1 Dieser Vorversuch wurde von Herrn Dr. Armin Sturm am UFZ Leipzig durchgeführt (STURM et al., 2000). Die 
Ergebnisse dieses Versuchsteils werden hier kurz im Kapitel Material und Methoden vorgestellt.   
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V-2.2 Biochemische Untersuchungen 
Die gefrorenen Gewebestücke wurden auf Eis aufgetaut. Das Muskelgewebe wurde von Haut und 
Knochen getrennt. Das ganze Gehirn (etwa 15 mg) bzw. 50 bis 150 mg des Muskelgewebes wurden in 
1 ml Puffer (0,1 M Kaliumphosphatpuffer, pH 7,4) homogenisert. Der durch Zentrifugation des 
Homogenates (4 °C, 15000 g, 15 min) gewonnene Überstand wurde als Enzymextrakt verwendet. Die 
Messung der ChE-Aktivität (ELLMAN et al., 1961) wurde wie bei STURM et al. (1999 b) beschrieben 
durchgeführt. Vor der Messung der ChE-, AChE- und BChE-Aktivitäten wurde das Extrakt 5 min bei 
23 °C in 0,5 mM 5,5´-Dithiobis(2-nitrobenzoesäure)-Lösung in einer 96-Zellen-Mikrotiterplatte in-
kubiert. Nach Zugabe des Substrates (1 mM AcβMeSCh, 2 mM AcSCh bzw. 1 mM BuSCh) wurde die 
Absorptionsänderung bei 405 nm 5 min lang im Mikrotiterplatten-Lesegerät verfolgt.  
Die Selektivität der eingesetzten Substrate und Inhibitoren für die einzelnen Arten von Cholin-
esterasen (SILVER, 1974; USDIN, 1970) ist in Tabelle V-1 dargestellt. Die ChE-Aktivität stellt die Sum-
me der Aktivitäten von BChE und AChE dar. Sie wurde mit dem unspezifischen Substrat AcSCh 
bestimmt. 
Bei der Charakterisierung der Stichlings-ChE zeigte sich, daß im Gehirn der Fische lediglich AChE 
vorlag. Im Muskelgewebe wurde hingegen sowohl AChE als auch BChE nachgewiesen (STURM et al., 
2000). In den nachfolgenden Versuchsteilen konnte daher die mit dem unspezifischen Substrat AcSCh 
bestimmte ChE-Aktivität im Gehirn der Fische mit der AChE-Aktivität gleichgesetzt werden.  
Um die Aktivität der BChE aus der Differenz der ChE-Aktivität und der AChE-Aktivität berechnen 
zu können, wurde hingegen ein Ansatz vor der Messung in dem BChE-spezifischen Hemmstoff Iso-
OMPA (10-5 M) inkubiert. Der Kontrollansatz wurde lediglich in als Lösungsmittel eingesetztem 
Ethanol (1 % v/v) inkubiert. Die ohne iso-OMPA festgestellte Aktivität stellte die ChE-Aktivität dar, 
während die Aktivität der mit iso-OMPA behandelten Proben die AchE-Aktivität repräsentierte. Aus 
der Differenz zwischen der Aktivität in der mit iso-OMPA behandelten Probe und der Aktivität in der 
unbehandelten Probe errechnete sich entsprechend die BChE-Aktivität. Diese indirekte Art der Mes-
sung der BChE-Aktivität wurde bei den im Freiland gefangenen Fischen angewendet. 
 
Tabelle V-1. Verschiedene Arten von Fisch-Cholinesterasen mit selektiven Substraten und Inhibitoren. 
 






Cholinesterase (ChE)b 3.1.1.7. und / oder 
3.1.1.8 
AcSCh  Eserin 
Acetylcholinesterase (AChE) 3.1.1.7 AcβMeSChc AcSCh  
Butyrylcholinesterase (BChE) 3.1.1.8 BuSCh BuSCh;  PrSCh iso-OMPA 
 
a AcSCh = Acetylthiocholinjodid; AcβMeSCh = Acetyl-β-(methyl)thiocholinjodid; BuSCh = Butyrylthiocholin-
jodid; PrSCh = Propionythiocholinjodid 
b Cholinesterase wird hier als Summe der AChE- und BChE-Aktivitäten bezeichnet. In älterer Literatur wird der 
Begriff Cholinesterase hingegen auch als Synonym für BChE verwendet. 
c AcβMeSCh aus Fischen ist möglicherweise nicht selektiv für AChE (STURM et al, 1999 a; STURM et al, 2000). 
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Da die Menge an aus einem Stichling gewonnenem Gewebe begrenzt war, wurde die Messung der 
BChE-Aktivität im Zuge der Bestimmung der Hemmkurve von Parathion auf andere Weise durch-
geführt: Die Aktivität der BChE wurde unter Verwendung des spezifischen Substrates BuSCh (Tabelle 
V-1) bestimmt. Um die beiden Meßmethoden vergleichen zu können, wurde die BChE-Aktivität bei 
einigen Fischen (n = 29) mit beiden Methoden bestimmt. Die Ergebnisse dieser beiden Meßmethoden 
waren hochgradig miteinander korreliert (R2 = 0,896; p < 0,0001). Hingegen bestand kein signi-
fikanter Zusammenhang zwischen den Ergebnissen jeder der beiden Meßmethoden und den Aktivi-
täten der AChE im Muskelgewebe (p > 0,05). Dies bewies die Vergleichbarkeit der beiden BChE-
Meßmethoden. 
Die Messungen wurden als Quadruplikat durchgeführt. Eine Ausnahme bildetet die Bestimmung 
der Hemmkurven von iso-OMPA und Parathion (s. u.). Diese Experimente wurden mit je einer 
Wiederholung pro Fisch und Hemmstoff-Konzentration durchgeführt, da die aus einem Stichling ge-
wonnene Extraktmenge begrenzt war. Die Proteingehalte der Enzymextrakte wurden mittels der 
Coomassie-Blue-G-Methode gemessen (STOSCHEK, 1990).  
 
 
V-2.3 Gewässer und Zeitraum der Untersuchungen 
Die Untersuchungen fanden 1998 statt. Für den Fang wurden die 1998 untersuchten Gewässer im 
Braunschweiger Raum ausgewählt. In acht der Gewässer wurden für eine Entnahme von Fischen 
ökologisch vertretbar hohe Abundanzen von G. aculeatus nachgewiesen (Gewässer 1, 2, 3, 4, 5, 6, 9 
und 10; für die Gewässerbenennungen vgl. Tabelle V-2). Zum Zeitpunkt kurz nach der erwarteten 
intensivsten Anwendung von OPs (Mitte Juni) wurden in den Gewässer jeweils zehn Stichlinge mittels 
Elektrofischerei gefangen. Der Transport in das Labor erfolgte in gekühlten, belüfteten Behältern. Die 
Präparation der Gewebe wurde spätestens zwei Stunden nach dem Fang durchgeführt. Die Be-
stimmung der Aktivität der Enzymaktivitäten erfolgte binnen acht Wochen nach dem Fang der Tiere. 
Für den Vergleich der Enzymaktivitäten mit der Belastungssituation der Gewässer wurden die in 




Die mittleren Inhibitionskonzentrationen (IC50) wurden aus den in-vitro-Hemmungsdaten mit dem 
logit Modell berechnet (ASHTON, 1972). Der IC50 [M] steht mit der Hemmkonstante Ki nach Formel 
V-1 in Beziehung, wobei t die Reaktionszeit in Minuten darstellt (JOHNSON & WALLACE, 1987). Aus 
Literaturquellen bezogene IC50- und Ki-Werte, die sich auf eine abweichende Reaktionszeit bezogen, 
wurden nach dieser Formel in IC50-Werte (t = 30 min) umgerechnet.  
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Der Vergleich der ChE-Aktivitäten in Stichlingen aus den einzelnen Gewässer wurde mittels Varianz-
analyse (ANOVA) mit Hochberg´s GT2-Test als post-hoc-Test durchgeführt (SPSS 7.5 für Windows, 
Statistical Product Service Solutions, Chicago). Die Signifikanzgrenze betrug für alle Berechnungen α= 
0,05. Die Enymaktivitäten wurden vor der Analyse logtransformiert, um die Homogenität der Varian-
zen zu erreichen. 
Die BChE-Aktivitäten wurden als Differenz aus zwei Messungen bestimmt (s. o.). Daher ergaben 
sich in einigen Fällen, in denen praktisch keine Aktivität vorhanden war, negative Werte bei der 
Berechnung der Aktivität. Um dennoch eine Log-Transformation zu ermöglichen, wurde zu den 
Aktivitätswerten eine Konstante addiert, die der niedrigsten gemessenen negativen Aktivität 
(12 nmol/mg) entsprach. 
 
Bezugsquellen der verwendeten Chemikalien 
Achetylthiocholinjodid (AcSCh), Acetyl-β-(methyl)thiocholinjodid (AcβMeSCh), Propionylthiocholin-
jodod (PrSCh), Butyrylthiocholinjodid (BuSCh), Eserinhemisulfat,tetraisopropyl-pyrophosphoramid 
(iso-OMPA) und 5,5´-Dithiobis(2-nitrobenzoesäure) wurden von Sigma-Aldrich Chemikalien (Deisen-
hofen) bezogen. Paraoxon-ethyl (Paraoxon) und 2,2-Dichlorvovinyldimethylphosphat (Dichlorvos) 




V-3.1 Hemmung der Stichlings-ChEs durch Organophosphate in vitro 
Um die Empfindlichkeit der Stichlings-ChEs gegenüber OPs zu bestimmen, wurden in-vitro-Hemm-
kurven für die beiden OPs Paraoxon und Dichlorvos bestimmt. Paraoxon stellt ein Metabolit von 
Parathion dar, das im Untersuchungsgebiet häufig angewendet wird (vgl. Kapitel IV-4.1). Dichlorvos 
wurde als eine Vergleichssubstanz ausgewählt, da seine toxische Wirkung keiner Aktivierung durch 
metabolische Prozesse bedarf. 
Beide Substanzen hemmten die Aktivität von BChE erheblich stärker als die Aktivität von AChE 
(Abbildung V-1, S. 68). Die IC50-Werte für BChE betrugen 6,9 × 10−9 M (Paraoxon) und 1,4 × 10−8 
M (Dichlorvos). Die Herkunft der AChE (Gehirn oder Muskelgewebe) hatte keinen Einfluß auf deren 
Empfindlichkeit gegenüber OPs: Die IC50-Werte für Paraoxon betrugen 9,4 × 10−6 M (Muskel) bzw. 
7,5 × 10−5 M (Gehirn) und unterschieden sich nicht signifikant. Die IC50-Werte für Dichlorvos 
betrugen in AChE aus beiden Geweben 3,6 × 10−5 M. Hieraus ergab sich eine um 1,09- bis 1,36-fach 
höhere Empfindlichkeit der BChE gegenüber Dichlorvos und eine 2,57-fach höhere Empfindlichkeit 
gegenüber Paraoxon im Vergleich zu AChE. 































Abbildung V-1. Hemmung von Acetylcholinesterase (AChE) und Butryrylcholinesterase (BChE) aus Muskelgewebe und 
Gehirn durch Dichlorvos und Paraoxon in vitro. Die Datenpunkte stellen die nach 30 min Inkubation des jeweiligen Enzym-
extraktes in Dichlorvos bzw. Paraoxon verbliebene Aktivität dar (Mittelwerte aus Einzelmessungen an je fünf Fischen). Als 
Substrate wurden Acetylthiocholinjodid (für AChE) und Butyrylthiocholinjodid (für BChE) eingesetzt. Vor der Messung der 




V-3.2 Belastung der Gewässer vor dem Fang der Fische 
In Tabelle V-2 (S. 69) sind die PSM-Nachweise in Wasserproben aus den einzelnen Gewässern dar-
gestellt, die dem Fangtermin (15.6. bis 20.6. 1998 je nach Gewässer) vorausgingen. Die dargestellten 
Nachweise sind Mittelwerte aus dem Zeitraum zwischen dem 10. April und dem 4. bzw. 6. Juni 1998. 
Die Probennahmemethodik und die Liste der berücksichtigten Substanzen wurden bereits ausführlich 
in Abschnitt IV beschrieben. 
Die Gewässer 1 und 2 wiesen im dargestellten Zeitraum keine nachweisbaren Belastungen mit PSM 
auf und werden im weiteren als unbelastet bezeichnet. Die Gewässer 3 bis 10 waren mit Herbiziden 
(Bifenox) und Fungiziden (Azoxystrobin, Epoxiconazol, Kresoxim-methlyl, Propiconazol) belastet. In 
den Gewässern 9 und 10 wurde zusätzlich das OP Parathion-ethyl in Konzentrationen von 0,05 µg/l 
bis 0,3 µg/l nachgewiesen. Im einzelnen wurde an Gewässer 9 am 3.5., am 31.5. und am 3.6. des 
Untersuchungsjahres Parathion-ethyl nachgewiesen, an Gewässser 10 am 3.5. des Jahres. 
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Tabelle V-2. Konzentrationen [µg/l] und Nachweishäufigkeiten (in Klammern) von Pflanzenschutzmittel-Wirkstoffen in acht 
kleineren Fließgewässern im norddeutschen Tiefland im Zeitraum vom 10. April bis 6. Juni 1998 (Gewässer 1, 2, 3, 4, 5, 6, 9 
und 10). Substanzen, die in keinem der Gewässer nachgewiesen wurden (Deltamethrin, Esvenvalerat, Lindan und Pendi-
methalin), sind nicht dargestellt. Die Nachweisgrenze für alle Substanzen betrug 0,05 µg/l. n. n. = Substanz nicht nachgewie-
sen. Die Tabelle stellt einen zeitlichen Ausschnitt aus den in Abschnitt IV dargestellten PSM-Nachweisen aus den Unter-




V-3.3 Abhängigkeit der ChE-Aktivität von der OP-Belastung der Gewässer 
Die AChE- ChE- und BChE-Aktivitäten in Muskelgewebe und Gehirn von Fischen aus den einzelnen 
Untersuchungsgewässern und die Ergebnisse der ANOVAs sind in Abbildung V-2 (S. 71) dargestellt.  
Die Aktivitäten der Gehirn-AChE unterschieden sich nicht signifikant zwischen den Gewässern. Die 
Aktivitäten der Muskel-ChE unterschied sich hingegen signifikant untereinander: Die ChE-Aktivitäten 
in Fischen aus den Gewässern 9 und 10, in denen Parathion nachgewiesen wurde (Tabelle V-2, S. 69) 
waren jeweils gegenüber jedem der beiden unbelasteten Gewässern 1 und 2 signifikant erniedrigt 
(Abbildung V-2). 
Auch die Aktivitäten der Muskel-AChE unterschieden sich signifkant zwischen den einzelnen 
Gewässern. Jedoch unterschied sich keines der belasteten Gewässer signifikant von den beiden un-
belasteten Gewässern. 
Die BChE-Aktivitäten aus dem Gewebe von Fischen aus den OP-belasteten Gewässern 9 und 10 
waren jeweils signifikant niedriger als in jedem der beiden unbelasteten Gewässern (Erniedri-
gung > 80 %; Abbildung V-2). Auch in den lediglich fungizid- und herbizid-belasteten Gewässern war 
die BChE-Aktivität im Muskelgewebe tendenziell niedriger als in den unbelasteten; dieser Unterschied 




Wirkstoff 1 2 3 4 5 6 9 10 
Azoxystrobin n. n. n. n. 0,2(1) 0,1(1) 0,4(1) 0,05(1) 0,08–0,2(5) 0,08–0,2(2) 
Bifenox n. n. n. n. 0,2(1) n. n. n. n. n. n. 0,1(1) 0,1(1) 
Epoxiconazol n. n. n. n. 0,2–0,3(2) 0,3–0,8(4) 0,05–0,4(5) 0,1–0,7(3) 0,1–0,7(8) 0,2–0,4(4) 
Kresoxim-methyl n. n. n. n. 0,2(2) 0,3(3) 0,05(1) 0,1(1) 0,3(7) 0,2(4) 
Parathion-ethyl n. n. n. n. n. n. n. n. n. n. n. n. 0,05–0,3 (3) 0,3(1) 
Propiconazol n. n. n. n. n. n. n. n. n. n. n. n. 0,08(1) n. n. 




























































































Gewässer mit Fungizid- und/oder Herbizidnachweisen
Gewässer mit Parathion-Nachweisen  
 
Abbildung V-2. Aktivität verschiedener Cholinesterasen in Dreistachligen Stichlingen (Gasterosteus aculeatus L.) aus 
unterschiedlich stark mit Pflanzenschutzmitteln (PSM) belasteten Fließgewässern im Braunschweiger Raum (AChE = 
Acetylcholinesterase, ChE = Cholinesterase, BChE = Butyrylcholinesterase). Die Befischungen erfolgten mittels Elektro-
fischerei Mitte Juni 1998. Die Beprobung der PSM-Belastung der Gewässer erfolgte ereignisgesteuert mittels automatiserter 
Probennehmer. Dargestellt sind die Mittelwerte aus Einzelmnessungen an je 9–10 Fischen ± Standardfehler). Säulen, denen 
innerhalb eines Diagrammes die gleichen Buchstaben zugeordnet sind, unterschieden sich nicht signifikant voneinander 
(Hochberg´s GT2; p < 0,05). Die Füllmuster der Säulen geben an, welche Art von PSM in den Gewässern in einem 7- bis 8-
wöchigen Zeitraum vor dem Fang der Fische nachgewiesen wurden. 
 




V-4.1 Unterschiedliche Empfindlichkeiten von BChE und AChE in vitro 
Der Paraoxon-IC50 für AChE betrug bei den untersuchten Stichlingen 9,4  × 10−6 M. Dieser Wert ist 
vergleichbar mit Angaben zur Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) (2,0 × 10−5 M) und Fett-
kopf-Elritze (Pimephales promelas) (3,0 × 10−6 M; JOHNSON & WALLACE, 1987). Der Paraoxon-IC50 
für Stichlings-BChE lag mit 6,9 × 10−9 M im oberen Bereich im Vergleich zu anderen Literatur-
angaben, die von umgerechnet 1 × 10−10 M (Roter Schnapper, Lutjanus campechanus; MAGNOTTI et 
al., 1994) bis 1 × 10−8 M (Florida-Gabelmakrele, Trachinotus carolinus; MAGNOTTI et al., 1994) 
reichen. In den Versuchen wurde eine erheblich höhere Empfindlichkeit von Stichlings-BChE gegen-
über Dichlorvos und Paraoxon im Vergleich zu AChE festgestellt. Dies läßt vermuten, daß nach einer 
Exposition von Stichlingen gegenüber OPs zunächst die gesamte vorhandene Menge an BChE 
gehemmt wird, bevor eine Hemmung von AChE eintritt. 
Jedoch können verschiedene physiologische Variablen die toxische Wirkung von OPs beeinflussen. 
Von der Empfindlicheit von ChEs in vitro kann daher nicht unbedingt auf die physiologische Emp-
findlichkeit des lebenden Organismus geschlossen werden. Die toxische Wirkung von Phosphothiolat-
Verbindungen wie Parathion muß durch Bildung ihrer Oxon-Analoge in der Leber durch P-450-
Cytochrome aktiviert werden (BOONE & CHAMBERS, 1997). Auf der anderen Seite können OPs durch 
P-450-Cytochrome, Organophosphorsäure-Anhydrasen (A-Esterasen) und Aliesterasen (auch Car-
boxylesterasen genannt) entgiftet werden (BOONE  & CHAMBERS, 1997; LANDIS, 1991; STRAUS & 
CHAMBERS, 1995).  
Dennoch kann angenommen werden, daß sich die festgestellten unterschiedlichen Empfindlich-
keiten von BChE und AChE im lebenden Fisch in einer unterschiedlich starken Hemmung der beiden 
Esterasen widerspiegeln, wenn in den Körper aufgenommene OPs durch die oben genannten Enzyme 
aktiviert werden und das Muskelgewebe erreichen. 
Die physiologische Funktion von BChE ist nicht bekannt. Es wurde vermutet, daß eine Funktion 
von BChE bei höheren Vertebraten in dem Schutz der AChE vor Anti-ChE-Toxinen liegt (MASSOULIÉ 
et al., 1993; AMITAI et al., 1998). Die wesentlich höhere BChE-Empfindlichkeit bei den bislang 
systematisch untersuchten Fischarten (STURM et al., 1999 a; dieses Teilprojekt) deutet auf eine ähn-
liche Schutzfunktion von BChE in Fischen hin. 
 
 
V-4.2 Vergleich der ChE-Aktivitäten mit der OP-Belastung der Gewässer 
Der Mechanismus der Hemmung von ChEs durch OPs besteht in einer irreversiblen Phosphorylierung 
des Enzyms, wodurch dieses deaktiviert wird (USDIN, 1970). Eine Wiedererholung der ChE kann nur 
über de-novo-Synthese erfolgen und benötigt bei Fischen mehrere Wochen (WEISS, 1959; STRAUS & 
CHAMBERS, 1995, DA SILVA et al., 1993). Am Koboldkärpfling (Gambusia affinis) wurde festgestellt, 
daß nach einer auf eine Exposition mit dem OP Chlorpyrifos folgende 60-tägige Erholungszeit noch 
80 % der Aktivität von AChE gehemmt war (CARR et al., 1997). Es muß daher angenommen werden, 
daß die ChE-Aktivitäten in Stichlingen einen Zeiger für die OP-Beastung eines zurückliegenden 
Zeitraumes von mehreren Wochen darstellen.  
Die Aktivität von AChE aus Gehirn und Muskel zeigten keinen signifikanten Zusammenhang mit 
der Belastung der Untersuchungsgewässer. Im Gegensatz dazu war die BChE-Aktivität in den Gewäs-
sern mit OP-Nachweis in einem Zeitraum von mehreren Wochen vor dem Fang der Fische sehr stark 
erniedrigt. Dies läßt vermuten, daß die festgestellte BChE-Erniedrigung auf einer Hemmung durch die 
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nachgewiesenen Kontaminationen mit Parathion-ethyl beruhte. Es kann gefolgert werden, daß auch 
geringe Konzentrationen von Parathion-ethyl von weniger als 1 µg/l, wie im beschriebenen Projekt 
nachgewiesen, selbst bei kurzzeitiger Kontamination in Fließgewässern als bioverfügbar eingestuft 
werden müssen. 
Tendenziell war die Aktivität der BChE nicht nur in den OP-belasteten Gewässern, sondern auch in 
denjenigen Gewässern erniedrigt, in denen lediglich Herbizide und Fungizide, nicht aber OPs ge-
funden wurden. Als Erklärung hierfür kommen OP-Kontaminationen unterhalb der Nachweisgrenze 
(0,05 µg/l) sowie Kontaminationen mit nicht untersuchten OPs (z. B. Demeton-S-Methyl) oder Car-
bamaten (z. B. Pirimicarb) in Frage, die durch die LWK HANNOVER (1999) neben Parathion für die 
Anwendung in Getreide- und Rübenkulturen empfohlen wurden. In zukünftigen Arbeiten sollte daher 
das zu analysierende Stoffspektrum um weitere der im Gewässer zu erwartenden Anti-ChEs erweitert 
werden. 
Da die physiologische Funktion von BChE nicht bekannt ist, kann aus der stark erniedrigten BChE-
Aktivität in Fischen aus den OP-belasteten Gewässern nicht auf eine physiologische Relevanz der 
Enzymhemmung geschlossen werden. Die Ergebnisse zeigen jedoch, daß auch niedrige Kon-
zentrationen von OPs trotz ihrer geringen Wasserlöslichkeit das Stoffwechselsystem der im Gewässer 
lebenden Organismen erreichen. Ein Vergleich der Ergebnisse mit der belastungsbezogenen Charak-
terisierung der Gewässerzönosen in Teilprojekt IV zeigt auffällige Parallelen zwischen dem SR-Index 
der Gewässer und der Aktiviät der BChE in Stichlingen. So wiesen diejenigen Gewässer, in denen OPs 
nachgewiesen wurden, sowohl die niedrigsten BChE-Werte als auch die niedrigsten Abundanzanteile 
physiologisch empfindlicher Arten unter den untersuchten Gewässern auf. Die beiden unbelasteten 
Gewässer mit der höchsten BChE-Aktivität wiesen hingegen die vergleichsweise größten Abundanz-
anteile empfindlicher Arten auf. Gleiches gilt für die entsprechenden SR-Indexwerte. Die Ergebnisse 




V-5 Schlußfolgerungen aus Abschnitt V 
• Butyrylcholinesterase (BChE) aus dem Muskelgewebe von Gasterosteus aculeatus weist in vitro 
eine mehr als 1000-fach höhere Empfindlichkeit gegenüber Organophosphaten (OPs) auf als 
vergleichbare AChE. 
 
• Die BChE-Aktivität in Muskelgewebe aus Dreistachligen Stichlingen kann in Fließgewässern durch 
kurzzeitige Kontaminationen subletaler Konzentrationen von Parathion-ethyl stark gehemmt 
werden. 
 
• Aufgrund ihrer nachgewiesenen hemmenden Wirkung auf die Aktivität von Stichlings-BChE müs-
sen auch kurzzeitige Kontaminationen mit subletalen Konzentrationen von Parathion-ethyl 
(< 1 µg/l) in Fließgewässern als bioverfügbar angesehen werden. 
 
• Die Ergebnisse stehen im Einklang mit Veränderungen in der Artenzusammensetzung von 
Makroinvertebraten, die im Rahmen des Teilprojektes IV in den parathionbelasteten Gewässern 
nachgewiesen wurden. 
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VI Auswirkungen kurzzeitiger Parathion-
Belastungen auf Cholinesterasen des 
Dreistachligen Stichlings 
In diesem Abschnitt wird ein Laborversuch zu den Auswirkungen kurzzeitiger Parathion-Konta-
minationen auf die unterschiedlichen Cholinesterasen des Dreistachligen Stichlings (Gasterosteus 
aculeatus L.) beschrieben. Es wird gezeigt, daß bereits Konzentrationen unter 1µg/l eine Hem-




Die toxische Wirkung von Organophosphaten (OPs) beruht auf einer irreversiblen Hemmung des 
Enzyms Acetylcholinesterase (AChE, EC 3.1.1.7). Eine Erholung des Organismus kann daher allein 
über de-novo-Synthese erfolgen, die bei Fischen meist mehrere Wochen dauert (WEISS, 1959; 
STRAUS & CAMBERS, 1995). Weitere Arten von Esterasen, die durch OPs irreversibel gehemmt werden, 
sind die Butyrylcholinesterase (BChE, EC 3.1.1.8) und die Carboxylesterase (CaE, auch Aliesterase ge-
nannt, EC 3.1.1.1). 
In Freilanduntersuchungen wurde festgestellt, daß Dreistachlige Stichlinge  (Gasterosteus aculeatus 
L.) aus Gewässern, die OP-Belastungen mit einer Konzentration von weniger als 1 µg/l aufwiesen, eine 
stark erniedrigte Aktivität von BChE, nicht jedoch von AChE aufwiesen (Abschnitt V, S. 63 ff.). In 
vitro wies die BChE aus Muskelgewebe von Stichlingen eine etwa 1000-fach höhere Empfindlichkeit 
gegenüber OPs auf als die entsprechende AChE. Es wurde daher vermutet, daß BChE einen wesentlich 
sensitiveren Biomarker für die Exposition mit OPs darstellt als AChE. Von der spezifischen Empfind-
lichkeit der einzelnen Esterasen in vitro konnte jedoch nicht uneingeschränkt auf deren Verhalten im 
lebenden Organismus geschlossen werden. Daher konnte auch ein Zusammenhang zwischen der ge-
messenen OP-Belastung und der BChE-Erniedrigung bei Fischen im Freiland nicht eindeutig nach-
gewiesen werden. 
Das Ziel des vorliegenden Teilprojektes war, die Effekte des OPs Parathion-ethlyl auf die Esterasen 
des Dreistachligen Stichlings in vivo unter kontrollierten Laborbedingungen zu untersuchen. Hier-
durch sollte überprüft werden, ob die im Rahmen von Teilprojekt V im Freiland beobachtete Hem-
mung von BChE bei Stichlingen durch die nachgewiesenen Konzentrationen von Parathion im Wasser 
hervorgerufen worden sein kann.  
Besonderes Gewicht wurde hierbei auf die Bestimmung der Wirkungsgrenze der Inhibition von 
BChE unter freilandrelevanten Expositionbedingungen gelegt. Die Dauer der Exposition (1 h) und der 
verwendete Konzentrationsbereich von Parathion-ethyl stellten jene Verhältnisse nach, die in den 
Untersuchungsgewässern der Teilprojekte IV und V bei Runoff-induzierten Eintragsereignissen beob-
achtet wurden. Neben der Aktivität von BChE wurden die Aktivitäten von AChE und CaE untersucht.  
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VI-2 Material und Methoden 
VI-2.1 Fang und Hälterung der Fische 
Juvenile Dreistachlige Stichlinge (Altersklasse 0+) wurden mittels Elektrofischerei in einem un-
belasteten Fließgewässer in der Umgebung von Braunschweig gefangen. Bis zur Durchführung der 
Experimente wurden die Stichlinge für eine Dauer von 14 Tagen in einem belüfteten 600 l-Aquarium 
bei konstant 15 °C ± 0,5 °C gehältert. Das Aquarium wurde mittels Leuchtstoffröhren (2 × 36 W 
Warmton) mit einer Lichtintensität von 500 Lux beleuchtet. Die Beleuchtungsdauer betrug 10 Stunden 
täglich. Die Fütterung erfolgte in zwölfstündigem Abstand mit Chironomus-Larven aus Laborkultur-
Beständen. Die Wassertemperatur, der pH-Wert und die Sauerstoffkonzentration wurden täglich, die 
Konzentrationen von Ammonium, Nitrit und Nitrat alle zwei Tage gemessen. Täglich wurden etwa 
30 % des Wassers durch Frischwasser (Leitungswasser) ersetzt. Die Verwendung von nicht aufbereite-





Die gewählte Konzentrationsreihe an Parathion beinhaltete neben dem unbehandelten Kontrollansatz 
die Konzentrationen 0,01 µg/l, 0,1 µg/l und 1,0 µg/l. Pro Ansatz wurde eine Gruppe von jeweils sechs 
Stichlingen für eine Dauer von einer Stunde in 18 l-Aquarien exponiert. In separaten Glasbehältern 
wurden jeweils 6 l der doppelten Endkonzentration von Parathion angesetzt. Zu Beginn des Ex-
perimentes befanden sich in den Expositionsgefäßen 6 l unkontaminiertes Wasser. Nach dem Ein-
setzen der Fische wurde das Expositionsgefäß mit dem mit der doppelten Konzentration konta-
minierten Wasser aus den separaten Gefäßen  auf 12 l aufgefüllt. Unmittelbar danach wurde das Was-
ser vermengt. Die Expositiongefäße der Kontrollgruppe wurden entsprechend mit unkontaminiertem 
Wasser aufgefüllt. Nach der Exposition wurden die Stichlinge kurz in unbelastetem Wasser abgespült 
und in 50 l-Aquarien bei 15 °C ± 0,5 °C für zwei Tage gehältert. Während und nach der Exposition 
wurden keine Anzeichen von vergiftungsbedingten Verhaltensänderungen bei den Fischen beobachtet. 
Nach der Erholungszeit wurden die Stichlinge gemäß der deutschen Tierschutzgesetzgebung nach 
vorheriger Betäubung durch Abtrennen des Kopfes getötet. Die zu untersuchenden Gewebe (Kiemen, 
Leber, Gehirn, Muskelgewebe aus dem Schwanzbereich) wurden sofort entnommen und in eisgekühlte 
Pufferlösung (0,1 M Kaliumphosphatpuffer, pH 7,4) in 1,5 ml-Mikrozentrifugenröhrchen überführt. 
Die Lagerung der Proben bis zur Weiterverarbeitung erfolgte bei –80 °C. 
 
 
VI-2.3 Biochemische Analysen 
Die gefrorenen Gewebeproben wurden auf Eis aufgetaut und mit einer definierten Menge Puffers in 
einem Potter-Gefäß homogenisiert. Der aus anschließender Zentrifugation des Homogenates (4 °C, 
10.000 × g, 15 min) gewonnene Überstand wurde als Enzymextrakt verwendet. Die Bestimmung der 
Enzymaktivitäten und die Inkubationen zur Inhibition der Enzymaktivität  (s. u.) wurden pro Gewebe-
probe als Triplikate durchgeführt (Raumtemperatur, 22 – 23 °C). Die Bestimmung der AChE- und 
BChE-Aktivitäten (ELLMAN et al., 1961) wurde wie in Abschnitt V beschrieben durchgeführt. Bei der 
Bestimmung der AchE-Aktivität in Geweben, die auch BChE enthielten, wurde die BChE-Aktivität vor 
der Messung durch Inkubation in 10−5 M iso-OMPA (30 min) inhibiert. Die Messung der CaE-
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Aktivität erfolgte wie bei BOONE & CHAMBERS (1997) beschrieben. Die Leber-Homogenate wurden in 
50 mM Tris-HCl (0,05 M; pH 7,4; 25 °C) in 96-Fach-Mikrotiterplatten inkubiert. In zusätzlichen 
Kontrollansätzen wurde die Aktivität der CaE durch Inkubation in 0,01 mM Paraoxon inhibiert, um 
den Anteil der nicht-enzymatischen Hydrolyse an der Umsetzung des Substrates zu bestimmen. Nach 
30-minütiger Präinkubation wurde das Substrat (4−Nitrophenylvalerat) zugegeben (Endkonzentration 
0,5 mM). Nach 15 min wurde die Reaktion durch Zugabe von 50 µl einer Lösung aus 20 % 
Sodiumdodecylphosphat und 5 % Tris-Base abgestoppt. Die bei der Reaktion freigesetzte 
Konzentration an 4-Nitrophenol wurde durch Messung der Absorption der Mikrotiterplatten-Fächer 
bei 405 nm bestimmt. Die Proteinkonzentrationen in den Enzymextrakten wurden durch Messung 
nach der Coomassie-Blue-Methode (STOSCHEK, 1990) bestimmt. Um die in-vitro-Sensitivität der ver-
schiedenen Esterasen zu bestimmen, wurden die Enzymextrakte bei mehreren Konzentrtionen von 
Paraoxon für 30 min bei Raumtemperatur inkubiert. Anschließend wurden die entsprechenden Subs-
trate zugegeben, und die verblieben Aktivität wurde wie oben beschrieben gemessen. 
 
 
VI-2.4 Bezugsquellen der verwendeten Chemikalien 
Acetylthiocholinjodid (AcSCh), Butyrylthiocholinjodid (BuSCh), Tetraisopropylpyrophosphoramid 
(iso-OMPA), 4-Nitrophenylvalerat und 5,5’-Dithiobis(2nitrobenzoesäure) wurden von Sigma-Aldrich 
Chemikalien (Deisenhofen) bezogen. Parathion-ethyl (Parathion) wurde in Form von E 605 forte® von 




VI-2.5 Analyse der Wasserproben auf Parathion 
Zu Beginn des einstündigen Expositionsintervalls wurde aus den Expositionsgefäßen Wasser für die 
Analyse der Parathion-Konzentrationen entnommen und auf Festphasen-Extraktionssäulen (C18 Polar 
Plus®, Fa. Mallincroft Baker, Griesheim) gegeben. Die Analyse der Proben wurde durch das Institut für 
Chemische Ökotoxikologie, TU Braunschweig, durchgeführt. Die Messung der Pestizidkonzentra-
tionen erfolgte wie in Abschnitt IV beschrieben. Da die Nachweisgrenze 0,01 µg/l betrug, wurden 




VI-2.6 Berechnungen und Statistik 
Alle statistischen Tests wurden mit dem Programm SPSS 7.5 für Windows (Statistical Product Service 
Solutions, Chicago) durchgeführt. Die Esterase-Aktivitäten der einzelnen Parathion-Konzentrations-
stufen wurden mit der Varianzanalyse (ANOVA) und anschließenden post-hoc-Tests (Dunnet´s Test) 
verglichen. Zuvor wurden die Meßwerte logarithmiert, um die Homogenität der Varianzen (Levenes 
Test) zu erreichen.  
Aus den Ergebnissen der in-vitro-Inhibitionsversuche wurden die mittleren Inhibitionskonzen-
trationen (IC50) durch Logit-Analyse (ASHTON, 1972) bestimmt. Die bimolekulare Inhibitions-
konstante Ki [M
−1/min] wurde analog zu Abschnitt V aus dem IC50 errechnet. 




In den Wasserproben der Nominalkonzentrationen 0,1 µg/l und 1 µg/l wurden 0,07 µg/l bzw. 0,8 µg/l 
Parathion nachgewiesen. Nach der Exposition und 48-stündiger Erholungsphase wurden die Ak-
tivitäten von AChE und BChE in Gehirn, Leber, Axialmuskulatur und Kiemen bestimmt. In der Leber 
der Fische aus der Kontrollgruppe war keine Aktivität von AChE nachweisbar. Im Gehirn der Fische 
wurde keine Aktivität an BChE festgestellt. In den Leberproben wurde zusätzlich zu den Aktivitäten 
von AchE und BChE die Aktivität von CaE untersucht, da dieses Organ erfahrungsgemäß hohe Kon-
zentrationen von CaE aufweist. Keine der verwendeten Parathion-Konzentrationen beeinflußte die Ak-
tivität von AChE in den untersuchten Geweben (Abbildung VI-1, S. 77). 
Die Aktivität von BChE in der Leber und im Muskelgewebe war in den Stichlingen des höchsten 
Konzentrationsansatzes (1 µg/l) signifikant erniedrigt (p < 0,001 bzw. p < 0,05). Die Erniedrigung 
betrug etwa 60 % in der Leber und 30 % im Muskelgewebe. Auch die BChE-Aktivität in den Kiemen 
war im höchsten Konzentrationsansatz tendenziell niedriger (≈ 30 %), jedoch war dieser Befund nicht 
signifikant (Abbildung VI-1, S. 77). 
In den Ansätzen der niedrigeren Parathion-Konzentrationen wurden keine erniedrigten Aktivitäten 
von AChE oder BChE festgestellt. Die CaE-Aktivität in der Leber wurde durch keine der verwendeten 
Konzentrationen verändert (Abbildung VI-2, S. 70). 
 
Tabelle VI-1. In-vitro-Inhibition verschiedener Esterasen im Dreistachligen Stichling (Gasterosteus aculeatus L.) durch 
Paraoxon. 
 
Enzym a Organ IC50 b [M] Ki c [M
−1 min−1] 
AChE Gehirn d 7,5 (1.9) × 10−6 3.1 × 103 
 Axialmuskulatur d 9,4 (2.7) × 10−6 2.5 × 103 
BChE Axialmuskulatur d 6,7 (2.2) × 10−9 3.4 × 106 
 Leber 3,0 (1.0) × 10−9 7.7 × 106 
CaE Leber 5,6 (2.4) × 10−7 4.1 × 107 
 
a AChE: Acetylcholinesterase (EC 3.1.1.7); BChE: Butyrylcholinesterase (EC 3.1.1.8); CaE: 
Carboxylesterase (EC 3.1.1.1). 
b Mittlere Inhibitions-Konzentrationen mit dem Standardfehler in Klammern. 
c Bimolekulare Inhibitionskonstante 
d STURM et al., (2000). 
 
Die in-vitro-Empfindlichkeiten der Esterasen AChE, BChE und CaE gegenüber Paraoxon sind in 
Tabelle VI-1 dargestellt. AChE aus Gehirn und Muskulatur war mehr als drei Größenordnungen 
weniger sensitiv als BChE aus Muskulatur oder Leber, wie aus den höheren IC50-Werten bzw. niedri-
geren Ki-Werten von AChE im Vergleich zu BChE zu ersehen ist. Die Sensitivität der einzelnen 
Esterasen unterschied sich nicht deutlich zwischen den untersuchten Organen. ChE in der Leber war 
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Abbildung VI-1. Aktivitäten von Acetylcholinesterase (AChE, oben) und Butyrylcholinesterase (BChE, unten) in unter-
schiedlichen Körpergeweben des Dreistachligen Stichlings (Gasterosteus aculeatus L.) nach kurzzeitiger Exposition (1 h) 
mit Parathion und anschließender Erholung (48 h). Die Säulen repräsentieren Mittelwerte ± Standardabweichung aus den 
Enzymaktivitäten von je sechs Fischen. Die aufgeführten Parathion-Konzentrationen stellen Nominalkonzentrationen dar. 
Die tatsächlich gemessenen Konzentrationen lagen jeweils etwa 20 % unter diesen Werten. ∗ Aktivität signifikant geringer 










Abbildung VI-2. Aktivität von Carboxylesterase (CaE) in der Leber des 
Dreistachligen Stichlings (Gasterosteus aculeatus L.) nach kurzzeitiger 
Exposition (1 h) mit Parathion und anschließender Erholung (48 h). Die 
Säulen repräsentieren Mittelwerte ± Standardabweichung aus den 
Enzymaktivitäten von je fünf Fischen. Die Ansätze unterschieden sich 































VI-4.1 Unterschiede in der Empfindlichkeit der verschiedenen Gewebe  
Durch die einstündige Exposition von Stichlingen gegenüber 1 µg/L Parathion wurde eine signifikante 
Erniedrigung der Aktivität von BChE in Muskel und Leber sowie eine nicht signifikante Erniedrigung 
der Aktivität in den Kiemen (≈ 30 %) hervorgerufen. Die Erniedrigung in der Leber (≈ 60 %) war 
hierbei ausgeprägter als diejenige im Muskel (≈ 30 %). 
Phosphorothionat-OPs, zu denen auch Parathion gehört, sind in ihrer Ausgangsform keine starken 
ChE-Inhibitoren und entfalten ihre hemmende Wirkung erst durch ihre Umwandlung in ihre analogen 
Oxon-Formen. Diese Aktivierung wird in der Leber durch P-450-Cytochrome bewirkt (BOONE & 
CHAMBERS, 1997), die in der Leber in hohen Konzentrationen vorliegen, in Muskel uns Kiemen aber 
fehlen oder nur in sehr geringen Konzentrationen vorhanden sind (LINDSTRÖM-SEPPÄ et al., 1981). 
 Die festgestellte höhere prozentuale BChE-Inhibition in der Leber im Vergleich zu derjenigen in 
Muskelgewebe und Kiemen erklärt sich daher möglicherweise aus einer höheren Paraoxon-
Konzentration in der Leber, die durch die verstärkte Aktivierung von Parathion in diesem Organ 
hervorgerufen wurde.  
 
 
VI-4.2 Vergleich der Ergebnisse mit den im Freiland gemessenen ChE-Aktivitäten 
Unter den Expositionsbedingungen des vorliegenden Berichtes (1 h) liegt die Grenzkonzentration der 
Hemmung von BChE durch Parathion zwischen 0,07 µg/l und 0,8 µg/l in Leber und Muskelgewebe 
und über 0,8 µg/l in den Kiemen. Dies stützt die in Abschnitt V aufgestellte Hypothese, daß BChE in 
Stichlingen unter Freilandbedingungen bereits bei kurzzeitiger Exposition mit OPs in geringen 
Konzentrationen gehemmt werden kann. 
Die bei den beschriebenen Freilanduntersuchungen in gefangenen Stichlingen festgestellte Hem-
mung der BChE-Aktivität war jedoch mit 85 % erheblich größer als die nach experimenteller Ex-
position im vorliegenden Laborversuch gemessene (≈ 30 %), obwohl die im Freiland festgestellten 
Konzentrationen (maximal 0,3 µg/l) niedriger waren als die niedrigste im Laborversuch eingesetzte 
Konzentration, bei der Effekte festgestellt wurden. 
Mehrere Einflußfaktoren kommen als Erklärung für diesen Befund in Betracht. Die im 
Laborversuch gewählte Expositionsdauer (1 h) stellte die durchschnittliche vermutete Dauer des 
Auftretens von Maximalkonzentrationen an Insektiziden während Runoff-Ereignissen im Gewässer 
dar (LIESS et al. 1999 a). Das Abschätzen der Expositionsdauer allein aus der Dauer des Auftretens der 
Maximalkonzentration unterschätzt jedoch möglicherweise die toxische Gesamtwirkung der voll-
ständigen Dauer eines Eintragsereignisses, da vor und nach dem Auftreten der Maximalkonzentration 
noch geringere Konzentrationen der entsprechenden Wirkstoffe im Wasser vorliegen können. Auch 
der Fraß von bereits kontaminierten Nahrungstieren könnte die tatsächliche Exposition der Stichlinge 
erhöht haben. 
Weiterhin ist anzunehmen, daß selbst die im Rahmen der Freilanduntersuchungen angewendete 
ereignisgesteuerte Messung von OP-Belastungen lediglich einen geringeren Anteil der tatsächlich 
vorhandenen Belastung nachzuweisen vermag als eine direkte Wasserprobennahme im Laborversuch. 
Die in Abschnitt IV angegebenen Parathion-Konzentrationen können daher bereits die tatsächlich 
aufgetretenen Maximalkonzentrationen erheblich unterschätzen (vgl. Kapitel IV-4.1.1). 
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Schließlich kommt das unterschiedliche Alter der bei den Freilanduntersuchungen bzw. im 
Laborversuch verwendeten Stichlinge als Erklärung für die festgestellten Unterschiede der BChE-
Sensitivität zwischen Freiland und Labor in Frage. Im Laborversuch wurden juvenile Fische eingesetzt, 
da allein die Entnahme der benötigten Anzahl von juvenilen Stichlingen aus dem Gewässer aufgrund 
der höherer Abundanz von Jungfischen im Vergleich zu adulten Tieren ökologisch vertretbar erschien. 
Verschiedene biochemische Faktoren, wie etwa Cytochrom-P-450 enthaltende Enzymsysteme und 
„Schutzesterasen“ beeinflussen die toxische Wirkung von OPs (BOONE & CHAMBERS, 1997). Es ist 
möglich, daß sich diese Faktoren innerhalb der Lebensspanne von Stichlingen erheblich verändern, so 




VI-4.3 Eignung der verschiedenen Cholinesterasen als Biomarker 
Die BChE von juvenilen, im Labor gehälterten Stichlingen war in vitro mehr als 1000-fach empfind-
licher gegenüber Paraoxon als die entsprechende AChE. Dies deckt sich mit den Meßergebnissen an 
im Freiland gefangenen adulten Stichlingen (Abschnitt V). Die Empfindlichkeit von CaE war 13–17-
fach höher als diejenige von AChE. Die niedrigere in-vitro-Sensitivität von AChE und CaE im Ver-
gleich zu BChE läßt vermuten, daß auch für eine Hemmung von AChE und CaE in lebenden Stich-
lingen wesentlich höhere Konzentrationen von Parathion nötig sind als für eine Hemmung von BChE.  
Da die Aktivitäten von AChE und CaE unter den gewählten Expositionsbedingungen nicht von den 
Parathionkontaminationen beeinflußt wurden, kann aus den vorliegenden Ergebnissen keine Aussage 
zu den Empfindlichkeiten von Stichlings-AChE und -CaE in vivo abgeleitet werden. Arbeiten anderer 
Autoren zeigen indes, daß für die Inhibition von AChE und CaE in Fischen bei kurzzeitiger Exposition 
relativ hohe OP-Konzentrationen vonnöten sind. WEISS (1959) untersuchte die Erholungsdauer der 
AChE-Aktivitäten nach Exposition mehrerer Fischarten gegenüber 1 mg/l Parathion (1,5 Stunden). 
Nach 48-stündiger Erholung war die AChE-Aktivität im Gehirn von Forellenbarschen (Micropterus 
salmoides) um 80 % niedriger als diejenige von Fischen aus der Kontrollgruppe, während die Aktivi-
täten beim Blauen Sonnenbarsch (Lepomis macrochirus), bei einer leuciscinen Cyprinidenart (golden 
shiner, Notemigonus crysoleucas) und beim Goldfisch (Carassius auratus) um 50 %, 60 % bzw. 50 % 
unterhalb der Aktivitäten in den Kontrollgruppen lagen. Ähnliches zeigte sich in einer Studie am 
Katzenwels (Ictalurus punctatus) (STRAUS & CHAMBERS, 1995): Nach 4-stündiger Exposition gegen-
über 1,25 mg/l Parathion lag die relative Hemmung von AChE in verschiedenen Geweben bei 90 % 
und die Hemmung von CaE in der Leber bei 68 %. Diese Ergebnisse verdeutlichen, daß die Messung 
von AChE in Fischen für das Monitoring von OPs weniger geeignet ist, wenn lediglich eine kurze 
Expositionsdauer (Stunden) zu erwarten ist. Für derartige Expositionsszenarien stellt BChE einen 
geeigneteren Biomarker dar. 
 
 
VI-4.4 Grenzen der Anwendbarkeit von BChE als Biomarker und weiterer 
Forschungsbedarf 
Die im vorliegenden Teilprojekt verwendeten Parathion-Konzentrationen lagen nahe der unteren 
Grenze des Wirkungsbereiches. Die Anwendung höherer Konzentrationen hätte eine verstärkte toxi-
sche Reaktion und möglicherweise ein damit verbundenes größeres Leiden der Fische vor deren Tö-
tung bedeutet. Dies sollte aus ethischen Gründen nach Möglichkeit vermieden werden. Auch zielte die 
den Versuchen zugrundeliegende Fragestellung vor allem auf die untere Wirkschwelle von Parathion 
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auf BChE ab, da die Ursachen der in Abschnitt V festgestellten Erniedrigungen von BChE bei niedri-
gen OP-Konzentrationen unter kontrollierten Bedingungen überprüft werden sollten. Auf den Einsatz 
höherer OP-Konzentrationen wurde daher im Laborversuch verzichtet. 
Da das Verhalten der BChE gegenüber höheren Parathion-Konzentrationen nicht bekannt ist, sind 
weitere Arbeiten zur entsprechenden Dosis-Wirkungsbeziehung nötig, bevor BChE als quantitativer 
Biomarker für OP-Belastungen Verwendung finden könnte. Die im Freiland beobachteten zeitlichen 
Kontaminationsmuster lassen jedoch lediglich eine Verwendung von BChE als qualitätiver oder 
höchstens semiquantitativer Biomarker zu, da es kaum möglich erscheint, aus einer gemessenen BChE-
Aktivität in einem Organismus auf die Konzentration, die Dauer und die Häufigkeit von zurück-
liegenden Kontaminationen des Lebensraumes zu schließen. So könnte eine Abfolge von Kontamina-
tionen geringer Konzentration eine ähnlich hohe Inhibition hervorrufen wie eine einzelne höher kon-
zentrierte Kontamination.  
Berücksichtigt man die Schwierigkeiten, die sich bei der Detektion von niedrig konzentrierten OP-
Belastungen in Fließgewässern ergeben (siehe Abschnitt IV), stellt jedoch bereits die Verwendung von 
Stichlings-BChE als qualitativer Biomarker für zurückliegende OP-Kontaminationen ein nützliches 
Hilfsmittel dar. So kann die Messung von BChE beispielsweise dann eingesetzt werden, wenn Verän-
derungen in der Zusammensetzung von Gewässerzönosen auf den Einfluß toxischer Xenobiotika 
hindeuten und die hierfür verantwortlichen Toxine identifiziert werden sollen. 
 
 
VI-5 Schlußfolgerungen aus Abschnitt VI 
• Selbst bei kurzzeitiger Exposition kann die Butyrylcholinesterase (BChE) im Muskelgewebe 
von Stichlingen durch Parathion in Konzentrationen zwischen 0,1 µg/l und 1 µg/l inhibiert 
werden. 
 
• Die wesentlich größere Empfindlichkeit von BChE gegenüber Parathion im Vergleich zu Ace-
tylcholinesterase (AChE) und Carboxylesterase (CaE) ist sowohl in vitro als auch in vivo zu 
beobachten. 
 
• Sollen kurzzeitige OP-Kontaminationen geringer Konzentratioin im Gewässer nachgewiesen 
werden, stellt BChE einen geeigneteren Biomarker dar als AChE oder CaE. 
 
• Die Ergebnisse stützen die Vermutung, daß die in Abschnitt V beschriebenen Inhibitionen von 
BChE in Stichlingen auf die nachgewiesene Gewässerbelastung mit geringen Parathion-Kon-
zentrationen (< 1µg/l) zurückzuführen sind. Damit wird auch die These gestützt, daß die 
Zönosen-Veränderungen in den Untersuchungsgewässern in starkem Maße auf der PSM-
Belastung beruhen. 
 
• Die unterschiedlich starken BChE-Hemmungen im Labor und im Freiland legen nahe, daß die 
tatsächliche Belastung der Untersuchungsgewässer über der gemessenen Belastung lag. 
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VII Zusammenfassung und Bewertung der 
Ergebnisse der Teilprojekte 
VII-1.1 PSM-Belastung von Agrarfließgewässern 
Im Rahmen des Projektes wurden insgesamt 14 kleine Fließgewässer untersucht, 13 davon lagen in 
landwirtschaftlich geprägtem Umland. 11 der Gewässer zeigten zumindest in einem der beiden Unter-
suchungsjahre 1998 / 1999 im Anwendungszeitraum von Pflanzenschutzmitteln (PSM) eine nachweis-
bare Belastung mit PSM-Wirkstoffen (siehe Kapitel IV-3.1). Die Belastungen waren hinsichtich ihres 
zeitlichen Musters und ihrer stofflichen Zusammensetzung komplex: An den meisten Gewässern tra-
ten mehrere Kontaminationsereignisse pro Jahr auf, und oft wurden bereits im Zuge eines einzigen 
Ereignisses mehrere verschiedene Wirkstoffe eingetragen (siehe Kapitel IV-3.1.2). Da die Auswahl der 
untersuchten Gewässer als repräsentativ für die Kategorie „Agrarfließgewässer“ angesehen werden 
kann, lassen sich die Ergebnisse zu der Aussage verallgemeinern, daß ein Großteil der kleinen Fließ-
gewässer in landwirtschschaftlich geprägten Räumen Deutschlands regelmäßig Einträge von PSM er-
fährt. Zu ähnlichen Ergebnissen für den westdeutschen Raum war bereits die Länderarbeitsgemein-
schaft Wasser (LAWA) im Rahmen einer umfangreichen Auswertung von Meßdaten staatlicher Stellen 
(LUA Nordrhein-Westfalen, 1999) gelangt (siehe Kapitel IV-4.1).  
Die im Rahmen des vorliegenden Projektes nachgewiesene Belastung bestand aus Wirkstoffen, die 
sämtlich in im Umfeld der Untersuchungsgewässer angebauten Feldfrucht-Kulturen eingesetzt werden. 
Die Untersuchung der PSM-Belastung erfolgte durch ereignisgesteuerte Probennahme, die gezielt 
Runoff-induzierte Einträge erfaßt (siehe Kapitel IV-2.2). Aus diesen Gründen können die nach-
gewiesenen PSM-Belastungen mit großer Wahrscheinlichkeit auf einen niederschlagsbedingten Abtrag 
von landwirtschaftlichen Flächen zurückgeführt werden. Die Ergebnisse unterstreichen damit die 
Bedeutung, die dem Anteil von diffusen Quellen an der stofflichen Belastung von Oberflächen-
gewässern zukommt (vgl. COOPER, 1993; BEHREND & BACHOR, 1998; YODER & RANKIN, 1998). 
 
 
VII-1.2 Reaktionen der Gewässerzönose auf die PSM-Belastung 
Im Rahmen des vorliegenden Projektes wurden in Wasserproben PSM-Rückstände nur in solchen 
Konzentrationen nachgewiesen, die unter den im Labor bestimmten akuten Letalitätskonzentrationen 
von Makroinvertebraten lagen (siehe Kapitel IV-4.1.1). Dies spiegelte sich in den Eigenschaften des 
zeitlichen Verlaufes der Gewässerbesiedelung mit Makroinvertebraten im Untersuchungszeitraum 
wider: Bei keiner der erfaßten Arten wurden Abundanzveränderungen beobachtet, die auf konkrete 
Kontaminationsereignisse zurückzuführen gewesen wären (siehe Kapitel IV-4.2.1). Akute Letal-
Reaktionen der Zönose auf kurzzeitige PSM-Kontaminationen im gefundenen Konzentrationsbereich 
scheinen daher in Fließgewässern in der Regel nicht aufzutreten. 
Jedoch bestanden Unterschiede in der Zönosenzusammensetzung zwischen mit PSM belasteten und 
unbelasteten Gewässern, die sich als chronische Effekte der PSM-Belastung auf die Invertebraten-
gemeinschaft deuten lassen. Zum einen wurde in den belasteten Gewässern eine geringere Anzahl von 
Arten, die gegenüber organischen Verbindungen physiologisch besonders empfindlich sind, fest-
gestellt. Zum anderen wiesen die belasteten Gewässer einen verminderten Abundanz-Anteil von Arten 
mit einer längeren Generationsdauer auf (siehe Kapitel IV-4.2). Dieser Befund kommt einem
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Artenschwund in den belasteten Gewässern gleich. Betroffen sind hiervon insbesondere Arten der 
Ordnungen Ephemeroptera, Odonata, Plecoptera, Trichoptera und Diptera. Jedoch ließen sich auf-
grund der eingeschränkten Datenbasis keine „Zeigerarten“ herausarbeiten.  
Die relative Abundanz der semivoltinen sowie der physiologisch empfindlichen Invertebraten-Arten 
und der aus den ökotoxikologisch relevanten Eigenschaften der Arten abgeleitete Sensitivity-Recovery-
Index (SR-Index) wiesen darüberhinaus einen statistischen Zusammenhang mit der Höhe der PSM-
Belastung auf: Je höher die mithilfe des TUsum-Konzeptes toxikologisch gewichtete PSM-Belastung der 
Gewässer im untersuchten Zeitraum war, desto geringer war die anteilige Abundanz der semivoltinen 
und der empfindlichen Arten, und desto größer war der Wert des SR-Index (siehe Kapitel IV-3.4.4). 
Neben den PSM beeinflußten mit der Nährstoffbelastung und der Strukturgüte der Gewässersohle 
erwartungsgmäß auch weitere Faktoren den SR-Index der Gewässer. Ein statistischer Vergleich war 
aufgrund der komplexen Zusammenhänge der Einflußfaktoren untereinander schwierig, jedoch erwies 
sich die Höhe der PSM-Belastung eindeutig als stärkster Einflußfaktor auf den SR-Index (siehe Kapitel 
IV-4.4 und Abbildung IV-1, S. 83). 
Werden kleine Fließgewässer mehr oder weniger regelmäßig (mehrmals im Jahr) mit PSM kontami-
niert, besteht demnach bereits bei verhältnismäßig geringen eingetragenen Wirkstoff-Konzentrationen 
eine Dosis-Wirkungs-Beziehung zwischen der PSM-Belastung und ihren toxischen Effekten auf die 
Gewässerzönose. 
Da die Zönosen-Veränderungen, ausgedrückt durch den SR-Index, innerhalb der Gewässer eine 
relativ große Konstanz über einen längeren Zeitraum (Jahre) zeigen (siehe Kapitel IV-3.4), ist anzu-
nehmen, daß sich unter dem Einfluß von regelmäßiger Belastung mit PSM eine stabile „Ersatz-
Gemeinschaft“ herausbilden kann, die hauptsächlich aus gegenüber der Belastung toleranten Arten 
besteht. Dieses Phänomen ist unter dem Namen PICT (pollution-induced community tolerance) 
bereits aus Mikrokosmosversuchen an Schnecken nach Kontamination mit Tributylzinn bekannt 
(DAHL & BLANK, 1996).  
Wie bereits in Kapitel IV-4.2.2 ausgeführt, sind Auswirkungen von vergleichbar geringen PSM-Kon-
zentrationen auf aquatische Organismen im Freiland bislang nicht beschrieben. Doch zeigen die Er-
gebnisse der Untersuchungen an Stichlingen aus den Untersuchungsgewässern, daß bereits sehr nied-
rige Wirkstoffmengen Veränderungen auf enzymatischer Ebene hervorzurufen vermögen (siehe Kapi-
tel V-4.2). Es erscheint daher möglich, daß geringe Konzentrationen von PSM-Wirkstoffen toxische 
Effekte auf das enzymatische oder hormonelle System von sensitiven Makroinvertebraten haben, de-
nen eine Veränderung von ökologisch relevanten Faktoren wie der Fortpflanzungsfähigkeit oder der 
Immunabwehr nachfolgen können. Ein vergleichbares Beispiel ist durch die endokrine Wirkung von 
Tributylzinn (TBT) gegeben: Obwohl der akute LC50 von TBT für die meisten Makroinvertebraten in 
einem Bereich von mehreren µg/l liegt, beeinflussen selbst geringste Konzentrationen in entscheiden-
dem Maße das hormonelle System von marinen Schnecken (Nucella lapillus, Prosobranchia), so daß 
bereits ab einer Konzentration von von < 1 ng/l eine Vermännlichung von weiblichen Versuchstieren 
(Pseudohermaphroditismus) mit nachfolgender Unfruchtbarkeit beobachtet wurde (HARDY, 2000). 
Um genauere Erkenntnisse über die Wirkungsweisen von PSM-Belastungen mit den beschriebenen 
Charakteristika zu erhalten, müssen weitere Untersuchungen im Freiland auf suborganismischer Ebene 
erfolgen: Einen entsprechenden Ansatzpunkt könnten die Messung der Aktivität von Entgiftungs-










Abbildung VII-1. Veränderung der Makroinvertebraten-Zönose kleiner Tiefland-Fließgewässer durch Belastung mit 
Pflanzenschutzmitteln (PSM-Belastung), Strukturarmut und Nährstoffbelastung. Die Dicke der einzelnen Einfluß-Pfeile 
richtet sich nach der Stärke der linearen Zusammenhänge zwischen die Einflußfaktoren repräsentierenden Variablen und 
dem Sensitivity-Recovery-Index der untersuchten Gewässer. Die Variablen und die Bestimmtheitsmaße der Korrelationen 
sind im Einzelnen: PSM-Belastung: PSM-Gesamttoxizität (R² = 0,86). Strukturarmut: Substratdiversität der Gewässersohle 
und Laufentwicklung des Gewässers (R² = 0,44 bzw. R² = 0,34). Nährstoffbelastung: mittlerer Nitratgehalt des Wassers (R² = 
0,29). Die Bezeichnung „naturnah“ ist in Anführungsstriche gesetzt, da auch nicht mit PSM belastete Fließgewässer meist 
anthropogen beeinflußt sind.  
 
 
VII-1.3 Bioverfügbarkeit der PSM und Indikatorfunktion von Cholinesterasen 
Während die Aktivität von AChE in Stichlingen keine Abhängigkeit von der in den Gewässern gemes-
senen PSM-Belastung zeigte, war die BChE-Aktivität im Lateral-Muskelgewebe von Stichlingen aus mit 
geringen Konzentrationen von Parathion (max. 0,3 µg/l) belasteten Gewässern stark erniedrigt (siehe 
Kapitel V-3.3). Im Laborversuch konnte gezeigt werden, daß bereits Parathion-Konzentrationen von 
unter 1 µg/l bei einstündiger Kontamination die Aktivität von Stichlings-BChE im Muskelgewebe und 
in der Leber partiell zu hemmen vermögen (siehe Kapitel VI-3). Die im Freiland gemessene Erniedri-
gung von BChE kann daher mit großer Wahrscheinlichkeit auf die Parathion-Belastung zurückgeführt 
werden. Damit ist auch die Bioverfügbarkeit der Parathion-Belastung für die aquatische Gemeinschaft 
als gegeben anzusehen. 
Die Bioverfügbarkeit von in das Gewässer eingetragenen Substanzen hängt in starkem Maße von 
deren Wasserlöslichkeit ab (FLIEDNER, 1997). Da Parathion zu den eher mäßig wasserlöslichen 
Substanzen gehört (24mg/l; HORNSBY et al., 1995), ist davon auszugehen, daß auch ein Großteil der 
übrigen in den Gewässern nachgewiesenen PSM-Wirkstoffe für die Gemeinschaft verfügbar war. 
Da die physiologische Funktion von BChE nicht bekannt ist, kann von den Effekten der Parathion-
Belastung auf das Enzymsystem der Stichlinge nicht direkt auf entsprechende Effekte auf Populations-
ebene bei Fischen oder Invertebraten geschlossen werden (siehe Kapitel V-4.2). Doch bereits der 
Nachweis der Bioverfügbarkeit der PSM-Belastung stützt die These, daß die in einem Großteil der 
Untersuchungsgewässer festgestellten Zönosen-Veränderungen zu einem entscheidenden Teil auf die 
PSM-Belastung zurückzuführen sind.   
Die Messung der BChE-Aktivität in Fischen wird in zukünftigen Untersuchungen einen nützlichen 
Indikator für OP-Belastungen darstellen, da die ermittelte extreme Sensitivität von BChE bereits kurz-
zeitige und bis zu mehrere Wochen zurückliegende Kontaminationsereignisse nachzuweisen vermag. 
Bislang sind keine weiteren Methoden bekannt, die geeignet wären, zurückliegende Kontaminationen 
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VII-1.4 Ausblick auf die Ableitung von Zielvorgaben 
Wie die Ergebnisse der Untersuchungen zeigen, können Fließgewässerzönosen bereits durch relativ 
geringe Belastungen mit Pflanzenschutzmitteln nachhaltig geschädigt werden. In Kapitel VII-1.2 
wurden mögliche Wirkweisen niedriger PSM-Konzentrationen diskutiert. Für die Belange des Ge-
wässer- und Artenschutzes ist indes nicht allein entscheidend, wie toxische Substanzen Zönosen schä-
digen, sondern bereits, ob und ab welcher Konzentration sie schädigend wirken. Abschließend soll 
daher auf die Möglichkeit der Ableitung von Zielvorgaben aus den Daten für die Belastung von 
Oberflächengewässern mit PSM eingegangen werden. 
Zielvorgaben (ZV) sind orientierende Qualitätskriterien in Form konkreter Konzentrationsangaben, 
bei deren Einhaltung im Gewässer nach heutigem Stand der Erkenntnisse eine Gefährdung der be-
trachteten Schutzgüter bzw. Nutzungsanforderungen nicht zu erwarten ist (LUA NORDRHEIN-WEST-
FALEN, 1999). Für das Schutzgut „Aquatische Lebensgemeinschaften“ wurden auf PSM bezogene ZV 
bereits auf nationaler Ebene durch die LÄNDERARBEITSGEMEINSCHAFT WASSER (LAWA, 1997) etabliert. 
Hierbei wurden allein in Standard-Toxizitätstests an aquatischen Organismen gewonnene NOEC-
Werte für die Ableitung der ZV herangezogen. 
Leider lassen sich die vom LAWA erarbeiteten ZV nicht mit den Ergebnissen des vorliegenden 
Projektes vergleichen, da sich diese bis auf zwei Ausnahmen (Parathion-ethyl und Lindan) auf Stoffe 
beziehen, die in diesem Projekt nicht nachgewiesen oder nicht untersucht wurden. Die grundsätzliche 
Eignung des ZV-Ansatzes der LAWA für die Gefahrenabschätzung im Freiland wird durch die vor-
liegenden Ergebnisse jedoch bestätigt: Die Auswirkungen der PSM auf die Gewässerzönosen ließen 
sich zum Teil mithilfe von aus Laboruntersuchungs-Ergebnissen abgeleiteten Empfindlichkeitsangaben 
zu den Arten charakterisieren.  
Jedoch werden bei der Ableitung von ZV allein aus Labordaten bislang Faktoren wie die Wieder-
besiedelungsfähigkeit von Organismen durch Vermehrung und Wanderung vernachlässigt, die sich in 
dieser Arbeit gleichfalls als relevante Faktoren erwiesen. Dies verdeutlicht die Gefahr, durch die 
alleinige Nutzung von Labordaten ZV zu erzeugen, die nicht vollständig den ökologischen Gegeben-
heiten im Freiland entsprechen. Dies kann eine Fehleinschätzung der Ökotoxizität von Substanzen zur 
Folge haben.  
Die ökologische Relevanz von Ergebnissen aus Freilanduntersuchungen kann hingegen als gesichert 
angesehen werden. Im Freiland gefundene Dosis-Wirkungs-Beziehungen können daher ein zusätzliches 
sinnvolles Instrument für die Ableitung von ZV darstellen. Ein solcher Ansatz ist die Erstellung von 
„sediment quality guidelines“ (SQGs) aus im Freiland gewonnenen Sedimentproben (LONG et al., 
1995; MCDONALD et al., 1996). 
Da in Freiland-Ökosystemen meist nicht Belastungen mit einzelnen Substanzen, sondern Belastun-
gen mit komplexen Stoffgemischen vorliegen (STEINBERG et al. 1992), kann zwischen der toxischen 
Wirkung der einzelnen an den Gemischen beteiligten Substanzen nicht unterschieden werden. Auch 
die vorliegenden Ergebnisse zeigen, daß die Ableitung von ZV für Einzelsubstanzen in der Regel nicht 
durchführbar ist. Eine Alternative stellt die Berechnung der Gesamttoxizität (TUsum) aus Standard-
Toxizitätstests an D. magna (siehe Kapitel IV-2.2.4) dar. Die lineare Abhängigkeit der Gemeinschafts-
veränderungen von der TUsum (siehe Kapitel IV-4.2.2) zeigen, daß die TUsum die gesamttoxische Wir-
kung von PSM-Gemischen wiederzugeben vermag. 
Da im vorliegenden Projekt die Gesamttoxizität aus finanziellen und nachweistechnischen Gründen 
nicht aus der gesamten Anzahl von im Gewässer vorhandenen PSM-Wirkstoffen berechnet wurde, 
konnte die TUsum hier lediglich dem relativen Vergleich der Gewässer dienen. Eine umfassende Be-
stimmung der TUsum mithilfe der ereignisgesteuerten Probennahme (siehe Kapitel IV-2.2) erscheint 
jedoch grundsätzlich machbar. Ein hieraus erwachsendes ZV-Konzept würde gleichsam die Festlegung 
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einer Obergrenze für die Gesamtheit der PSM-Belastung innerhalb eines festzulegenden Zeitraumes 
(pro Monat, pro Jahr) zum Ziel haben.  
Die einzuhaltende Konzentrationsangabe wäre dort anzusetzen, wo keine Gemeinschafts-
veränderungen durch die Belastung mehr nachweisbar sind. Entsprechende Kriterien können hierbei 
neben einer Reduktion der Artenzahl chronische Gemeinschaftsveränderungen wie die Verschiebung 
der Abundanzverhältnisse hin zu unempfindlichen Arten (PICT) sein. 
Im Einzelfall werden entsprechende Gemeinschaftsveränderungen aus Vergleichen mit Verhält-
nissen in unbelasteten Referenzgewässern zu ermitteln sein. Ob hierbei der potentiell natürliche (d. i. 
nicht vom Menschen beeinflußte) Gewässerzustand oder ein solcher Zustand als Referenz gewählt 
werden sollte, wie er durch gemäßigte landwirtschaftliche Nutzung des Umlandes entsteht, muß 
Gegenstand weiterer Diskussion sein. 
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VIII  Zusammenfassung 
Die aquatischen Zönosen in kleinen Fließgewässern sind durch Einträge von Nähr- und Schweb-
stoffen sowie Pflanzenschutzmitteln (PSM) aus diffusen Quellen landwirtschaftlichen Ursprungs 
gefährdet. Behördliche Auflagen zur Anwendung von PSM auf landwirtschaftlichen Flächen richten 
sich nach Erkenntnissen, die mithilfe von Testsystemen und Simulationen zur Toxizität und Expo-
sitionswahrscheinlichkeit ihrer Wirkstoffe („ökologische Risikoabschätzung“) gewonnenen wurden. 
Da die Übertragbarkeit solcher Testergebnisse auf Verhältnisse im Freiland problematisch ist, sollten 
zukünftig Erfassungen von Kontaminationseffekten im Freiland in die toxikologische Bewertung von 
PSM-Wirkstoffen einbezogen werden. 
Ziel des Projektes war, Dosis-Wirkungs-Beziehungen zwischen PSM-Belastung und aquatischen 
Lebensgemeinschaften in kleinen Fließgewässern durch Freilanduntersuchungen zu beschreiben. An 14 
Gewässern in Niedersachsen und Brandenburg wurden in den Jahren 1998 und 1999 im Zeitraum der 
stärksten Anwendung von PSM die PSM-Belastung, die Makroinvertebratenbesiedelung sowie ge-
wässerstrukturelle und chemisch-physikalische Parameter aufgenommen. Die Abhängigkeit der Zönose 
von der PSM-Belastung wurde u. a. mithilfe eines aus umfangreichen Literaturrecherchen abgeleiteten 
Rangordnungssystems zur physiologischen Empfindlichkeit von Invertebraten-Taxa beschrieben. 
Um die Bioverfügbarkeit der PSM-Belastung für die aquatische Zönose zu bestimmen, wurden 
Individuen des Dreistachligen Stichlings (Gasterosteus aculeatus L.) aus den Untersuchungsgewässern 
auf eine Hemmung der Aktivität ihrer unterschiedlichen Cholinesterasen (CHEs) in Gehirn und 
Lateralmuskel durch Belastungen mit Organophosphaten (OPs) untersucht. In zusätzlichen Versuchen 
im Labor wurde die Empfindlichkeit von Stichlings-ChEs gegenüber OPs (u. a. Parathion) in vitro und 
in vivo unter kontrollierten Bedingungen bestimmt. 
In Wasserproben aus 11 der 14 Gewässer wurden Belastungen mit PSM verschiedener Wirkstoffe in 
subletalen Konzentrationen nachgewiesen. Stichlinge aus mit Parathion belasteten Gewässern (max. 
0,3 µg/l) zeigten eine stark herabgesetzte Aktivität von Butyryl-ChE (BChE) im Muskelgewebe. Im 
Laborversuch wurde gezeigt, daß bereits Parathion-Konzentrationen unter 1 µg/l bei sehr kurzzeitiger 
Exposition (1 h) die BChE-Aktivität in Stichlingen partiell zu hemmen vermögen. Die Literatur-
auswertung ergab, daß sich Makroinvertebraten-Ordnungen hinsichtlich ihrer relativen Empfindlich-
keit gegenüber organischen Toxinen unterscheiden lassen. Aus den Empfindlichkeits-Werten und 
weiteren Faktoren wurde ein Index zur Beschreibung von Zönosenveränderungen durch Toxine 
gebildet (Sensitivity-Recovery-Index, SR-Index). In den PSM-belasteten Gewässern wurde eine 
geringere Artenzahl physiologisch empfindlicher Invertebraten sowie ein geringerer Abundanzanteil 
von Arten mit einem mehrjährigen Entwicklungszyklus gefunden. Zwischen der Gesamttoxizität 
(TUsum) der in den Gewässern nachgewiesenen PSM und dem Abundanzanteil der empfindlichen Ar-
ten sowie dem SR-Index bestanden lineare Zusammenhänge. Neben der PSM-Belastung beeinflußten 
der Nitrat-Gehalt des Wassers und Gewässerstrukturparameter den SR-Index, wenngleich in gerin-
gerem Maße. 
Die Ergebnisse zeigten, daß bereits Parathion-Konzentrationen von weniger als  1 µg/l, wie sie im 
Freiland typisch sind, bei kurzzeitiger Kontamination eine hohe Bioverfügbarkeit aufweisen. Weiterhin 
wurde gezeigt, daß auch gering konzentrierte PSM-Belastungen Lebensgemeinschaften in Fließ-
gewässern chronisch verändern können, sofern die Belastung regelmäßig wiederkehrt. Die gefundenen 
Dosis-Wirkungs-Beziehungen bestätigen, daß es möglich ist, Qualitätsziele und Zielvorgaben aus 
Freilanduntersuchungen abzuleiten. 




Amitai, G., D. Moorad, R. Adani & B. P. Doctor, 1998. Inhibition of acetylcholinesterase and bu-
tyrylcholinesterase by chlorpyrifos-oxon. Biochem Pharmacol 56: 293–299. 
Ashton, W. G., 1972. The Logit Transformation with Special References to its Uses in Bioassay. 
Griffin, London. 
Aufseß, G., W. Beicht, H. D. Bourquin, E. Hantge, J. Heil, M. J. Müller, H. Opfermann, J. Riemer, 
R. K. Zahn & K. H. Zimmer, 1989. Untersuchungen zum Austrag von Pflanzenschutzmitteln 
und Nährstoffen aus Rebflächen des Moseltals. In Stoffbelastungen der Fließgewässerbiotope. 
DVWK, Vol. 88, Parey. Hamburg, Berlin: 1–78. 
Bach, M. & H.-G. Frede, 1997. Gewässerbelastung mit Pflanzenschutzmitteln in Deutschland – 
Kenntnisstand, Schätzung der Einträge und Minderungsmaßnahmen. In Institut für Landes-
kultur, Vol. Zwischenbericht Dezember 1996, Justus-Liebig-Universität. Gießen, pp. 1–64. 
Bach, M., A. Huber, H.-G. Frede, V. Mohaupt & N. Zullei-Seibert, 2000. Schätzung der Einträge 
von Pflanzenschutzmitteln aus der Landwirtschaft in die Oberflächengewässer Deutschlands – 
UBA-Berichte. Umweltbundesamt, Berlin. 
Backhaus, K. E., B.; Plinke, W.; Weiber, R., 1996. Multivariate Analysemethoden. 8 ed. Springer, 
Berlin. 
Baughman, D. S., D. W. Moore & G. I. Scott, 1989. A comparison and evaluation of field and 
laboratory toxicity tests with fenvalerate on an estuarine crustacean. Environ Toxicol Chem 8: 
417–429. 
Becker, H. & R. Heitefuss, 1992. Schlußfolgerungen. In: Beurteilung von Pflanzenschutzmitteln in 
aquatischen Ökosystemen: Rundgespräche und Kolloquien / Deutsche Forschungsgemeinschaft, 
ed. R. Heitefuss, VCH. Weinheim: 169–173. 
Begon, M., J. L. Harper & C. R. Townsend, 1990. Ecology - Individuals, Populations, Communities. 
Blackwell Scientific Publications, Oxford. 
Behrendt, H. & A. Bachor, 1998. Point and diffuse load of nutrients to the Baltic Sea by river basins 
of north east Germany (Mecklenburg-Vorpommern). Water Science and Technology 38(10): 
147–155. 
Bocquené, G., F. Galgani & P. Truquet, 1990. Characterization and assay conditions for use of 
AChE activity from several marine species in pollution monitoring. Mar Environ Res 30: 75–
90. 
Boone, J. S. & J. E. Chambers, 1997. Biochemical factors contributing to toxicity differences among 
chlorpyrifos, parathion, and methlyl parathion in mosquitofish (Gambusia affinis). Aquat Toxi-
col 39: 333–343. 
Brauckmann, U., 1994. Biologische Indikation und Kartierung des Säurezustandes kleiner Fließ-
gewässer in Baden-Württemberg. Erweiterte Zusammenfassungen der DGL-Jahrestagung 1993, 
Krefeld: 70–76. 
Broderius, S. J., M. D. Kahl & M. D. Hoglund, 1995. Use of joint toxic response to define the 
primary mode of toxic action for diverse industrial organic chemicals. Environ Toxicol Chem 
14: 1591–1605. 
Buikema Jr., A. L. & J. R. Voshell Jr., 1993. Toxicity studies using freshwater benthic 
macroinvertebrates. In: Freshwater biomonitoring and benthic macroinvertebrates, eds. D. M. 




Calow, P., R. M. Sibly & V. Forbes, 1997. Risk assessment on the basis of simplified life-history 
scenarios. Environ Toxicol Chem 16(9): 1983–1989. 
Carr, R. L., L. L. Ho & J. E. Chambers, Selective toxicity of chlorpyrifos to several species of fish 
during an environmental exposure: Biochemical mechanisms. Environ Toxicol Chem 16: 2369–
2374. 
Clark, L., J. Gomme & S. Hennings, 1991. Study of pesticides in waters from a chalk catchment, 
Cambridgeshire. Pesticide Science 32: 15–33. 
Cooper, C. M., 1991. Insecticide Concentrations in Ecosystem Components of an Intensively Culti-
vated Watershed in Missisippi. J Freshwater Ecol 6(3): 237–248. 
Cooper, C. M. & W. M. Lipe, 1992. Water quality and agriculture: Mississipi experiences. Journal 
of Soil and Water Conservation 47: 220–223. 
Cooper, C. M., 1993. Biological effects of agriculturally derived surface-water pollutants on aquatic 
systems – a review. Journal of Environmental Quality 22: 402–408. 
Crossland, N. O., 1994. Extrapolating from Mesocosms to the real world. Toxicology & Eco-
toxicology News 1 (1): 15–22. 
da Silva, H. C., H. S. G. Medina, E. Fanta & M. Bacila, 1993. Sub-lethal effects of the organo-
phosphate folidol 600 (methyl parathion) on Callichthys callichthys (Pisces: Teleostei). Comp 
Biochem Physiol C 105: 197–201. 
Dahl, H.-J. & M. Hullen, 1989. Studie über die Möglichkeiten zur Entwicklung eines naturnahen 
Fließgewässersystems in Niedersachsen (Fließgewässerschutzsystem Niedersachsen). In: Natur-
schutz und Landschaftspflege in Niedersachsen, Vol. 18, Niedersächsisches Landesverwal-
tungsamt – Fachbehörde für Naturschutz. Hannover: 5–120. 
Dahl, B. & H. Blanck, 1996. Pollution-induced community tolerance (PICT) in periphyton commu-
nities established under tri-n-butyltin (TBT) stress in marine microcosms. Aquatic Toxicology 
34: 305–325. 
Davies, P. E. & L. S. J. Cook, 1993. Catastrophic macroinvertebrate drift and sublethal effects on 
Brown Trout, Salmo trutta, caused by Cypermethrin spraying on a Tasmanian stream. Aquatic 
Toxicology 27(3–4): 201–224. 
Davies, P. E., L. S. J. Cook & D. Goenarso, 1994. Sublethal responses to pesticides of several species 
of Australian freshwater fish and crustaceans and rainbow trout. Environmental Toxicology and 
Chemistry 13(8): 1341–1354. 
Deneer, J. W., T. L. Sinnige, W. Seinen & J. L. M. Hermens, 1988. The joint acute toxicity to 
Daphnia magna of industrial organic chemicals at low concentrations. Aquat Toxicol 12: 33-38. 
Ellman, G. L., K. D. Courtney, V. Andres & R. M. Featherstone, 1961. A new and rapid colori-
metric determination of acetylcholinesterase activity. Biochem Pharmacol 7: 88–95. 
Evans, G. P. & J. F. Wallwork, 1988. The WCR fish monitor and other biomonitoring methods. In 
Automated biomonitoring, eds. D. S. Gruber & J. M. Diamond, Ellis Horwood Limited. 
Chichester: 75–90. 
Extoxnet, 1996. Pesticide Information Profiles: Esfenvalerate, Cooperative Extension Offices of 
Cornell University, Michigan State University, Oregon State University, and University of 
California at Davis. 
Extoxnet, 1998 a. Pesticide Information Profile: Propiconazole, Cooperative Extension Offices of 
Cornell University, Michigan State University, Oregon State University, and University of Cali-
fornia at Davis. 
Extoxnet, 1998 b. Pesticide Information Profiles: Esfenvalerate, Cooperative Extension Offices of 
Cornell University, Michigan State University, Oregon State University, and University of 
California at Davis. 




Friedrich, G., 1990. A Revision of the saprobic system. (in german language). Zeitschrift für Wasser- 
und Abwasserforschung 23: 141–152. 
Friedrich, G. & H. K.-J., 1996. Naturraumspezifische Leitbilder für kleine und mittelgroße Fließ-
gewässer in der freien Landschaft. Materialien 23. Landesumweltamt Nordrhein-Westfalen, Es-
sen. 
Friedrich, G., 1998. Gewässerbewertung als Aufgabe beim Schutz der Fließgewässer. Deutsche Gesell 
schaft für Limnologie – Tagungsbericht 1997 Band 1: 101–117. 
Galgani, F., G. Bocquené & Y. Cadiou, 1992. Evidence of variation in cholinesterase activity in fish 
along a pollution gradient in the North Sea. Marine Ecol Prog Ser 13: 77–82. 
Ghadiri, H. & C. W. Rose, 1991. Sorbed chemical transport in overland flow: 1. A nutrient and 
pesticide enrichment mechanism. J Environ Qual 20: 628–634. 
Gray, J. S., 1998. Risk Assessment for Complex Chemical Exposure in Aquatic Systems: The 
Problem of Estimating Interactive Effects. In Archives of Toxicology, Supplement 20: 349–361. 
Grimme, L. H., R. Altenburger, T. Backhaus, W. Bödecker, M. Faust & M. Scholze, 1998. Vorher-
sagbarkeit und Beurteilung der aquatischen Toxizität von Stoffgemischen – Multiple Kombina-
tionen von unähnlich wirkenden Substanzen in niedrigen Konzentrationen. UFZ-Bericht. Um-
weltforschungszentrum Leipzig. 
Groenendijk, P., J. W. H. van der Kolk & K. Z. Travis, 1994. Prediction of exposure concentration 
in surface waters. In Freshwater field tests for hazard assessment of chemicals, eds. I. R. Hill, F. 
Heimbach, P. Leeuwangh & P. Matthiessen, Lewis. Publisher, Boca Raton: 105–125. 
Guerold, F., 2000. Influence of taxonomic determination level on several community indices. Water 
Research 34(2): 487–492. 
Halsband, E., 1975. Einführung in die Elektrofischerei. Schriften der Bundesforschungsanstalt für 
Fischerei Hamburg Nr. 7. Heenemann, Berlin. 
Hardy, A., 2000. Chemicals Toxic to Aquatic Organisms, McMaster University, Hamilton, USA, 
Department Of Biology. 
Heckman, C. W., 1982. Pesticide effects on aquatic habitats. Environmental Science and Technology 
16(1): 48A–57A. 
Hirano, M., 1989. Characteristics of Pyrethroids for Insect Pest Control in Agriculture. Pesticide 
Science 27: 353–360. 
Hoekstra, J. A., M. A. Vaal, J. Notenboom & W. Slooff, 1994. Variation in the Sensitivity of Aquatic 
Species to Toxicants. Bull. Environ. Contam. Toxicol. 53: 98–105. 
Hogg, I. D. & R. H. Norris, 1991. Effects of runoff from land clearing and urban development on 
the distribution and abundance of macroinvertebrates in pool areas of a river. Australien J Mar 
Freshwater Res 42(5): 507–518. 
Hornsby, A. G., R. D. Wauchope & A. E. Herner, 1995. Pesticide properties in the environment. 
Springer Verlag, New York. 
House, W. A., I. S. Farr, D. R. Orr & O. Ziqing, 1991. The occurence of synthetic pyrethroid and 
selected organochlorine pesticides in river sediments. In Pesticides in soil and water, ed. A. 
Walker, BCPC Monograph No. 47. Thornton Heath: 183–192. 
Huggett, R. J., R. A. Kimerle, P. M. Mehrle & H. L. Bergmann, 1992. Biomarkers: Biochemical, 
physiological and histological markers of anthropogenic stress. Lewis, Boca Raton. 
Hund, K. & W. Kördel, 1996. Erfassung der Grundwassergefährdung durch aquatische Testsysteme. 
In Techniken der Bodenreinigung, Vol. 10, Stegmann. 
Hurle, K., 1992. Eintrag von Pflanzenschutzmitteln in Oberflächengewässer durch ihre Anwendung 
in der Landwirschaft. In Beurteilung von Pflanzenschutzmitteln in aquatischen Ökosystemen, 
ed. H. DFG Deutsche Forschungsgemeinschaft, R., VCH. Weinheim: 35–50. 




Illies, J., 1978. Limnofauna Europaea: eine Zusammenstellung aller die europäischen Binnengewäs-
ser bewohnenden mehrzelligen Tierarten mit Angaben über ihre Verbreitung und Ökologie. 2 
ed. G. Fischer, Stuttgart. 
Irmer, U., C. Markard, K. Blondzik, C. Gottschalk, C. Kussatz, B. Rechenberg & D. Schudoma, 
1994. Ableitung und Erprobung von Zielvorgaben für gefährliche Stoffe in Oberflächen-
gewässern. UWSF 6: 19–27. 
Johnson, J. A. & K. B. Walllace, 1987. Species-related differences in the inhibition of brain 
achetylcholinesterase by paraoxon and malaoxon. Toxicol Appl Pharmacol 88: 234–241. 
Kaestner, A., 1965. Principles of Systematic Zoology. G. Fischer, Stuttgart. 
Kelly, M. G. & B. A. Whitton, 1995. The trophic diatom index: A new index for monitoring 
eutrophication in rivers. Journal of Applied Phycology 7(4): 433–444. 
Klee, O., 1991. Angewandte Hydrobiologie. Georg Thieme Verlag, Stuttgart. 
Knoben, R. A. E., M. A. Beek & A. M. Durand, 1998. Application of species sensitivity distribution 
as ecological risk assessment tool for water management. Journal of hasardous materials 61: 
203–207. 
Kockrick, S., 1998. Untersuchungen zur Mobilität und Populationsdynamik von Gammarus pulex 
(L.) in einem Agrarfließgewässer. Diplomarbeit am Zoologischen Institut der TU Braunschweig. 
Koivisto, S., 1995. Is Daphnia magna an ecologically representative zooplankoton species in toxicity 
tests? Environ pollut 90(2): 263–267. 
Kolkwitz, R. & M. Marsson, 1902. Grundsätze für die biologische Beurteilung des Wassers nach 
seiner Flora und Fauna. Mitteilungen der königlichen Prüfanstalt Wasserversorgung Abwasser-
beseitigung Berlin-Dahlem 1: 33–72. 
Könemann, H., 1981. Fish toxicity tests with mixtures of more than two chemicals: A proposal for a 
quantitative approach and experimental results. Toxicology 19: 229–238. 
Kreuger, J. K. & N. Brink, 1988. Losses of pesticides from agriculture. Pesticides: Food and Environ-
mental Implications., Vienna. International Atomic Energy Agency. 101–112. 
Kuhnle, R. A., 1992. Bed load transport during rising and falling stages on two small streams. Earth 
Surface Processs and Landforms 17: 191–197. 
Lampert, W., W. Fleckner, E. Pott, U. Schober & K. U. Störkel, 1989. Herbicide effects on 
planctonic systems of different complexity. Hydrobiologia 188/189: 415–424. 
Länderarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA), 1997. Zielvorgaben zum Schutz oberirdischer 
Binnengewässer, Band 1, Berlin. 
Landis, W. G., 1991. Distribution and nature of the aquatic organophosphorous acid anhydases: 
Enzymes for organophosphate detoxification. Rev Aquat Sci 5: 267–285. 
Lehmann, J., F. J. Stürenberg, F. Paris & V. Blüm, 2000. Der Fisch als Bio- und Akkumulations-
indikator. LÖBF-Mitteilungen 2/00. 
Lenat, D. R. & J. K. Crawford, 1994. Effects of Land Use on Water Quality and Aquatic Biota of 
Three North Carolina Piedmont Streams. Hydrobiologia 294(3): 185–199. 
Levine, S. L. & J. T. Oris, 1999. Enhancement of acute parathion toxicity to fathead minnows fol-
lowing pre-exposure to propiconazole. Pesticide Biochem Physiol 65(2): 102–109. 
Liess, M. & R. Schulz, 1999. Linking insecticide contamination and population response in an agri-
cultural stream. Environ Toxicol Chem 18: 1948–1955. 
Liess, M., R. Schulz, M. H.-D. Liess, B. Rother & R. Kreuzig, 1999 a. Determination of insecticide 
contamination in agricultural headwater streams. Water Res 33(1): 239–247. 
Liess, M., M. Neumann & R. Schulz, 1999 b. Untersuchung der diffusen und punktuellen Pflanzen-





Liess, M., N. Berenzen, J. Drees, J. Wogram & R. Schulz, 2001. Pflanzenschutzmittel-Belastung und 
Lebensgemeinschaften in Fließgewässern mit landwirtschaftlich genutztem Umland – Ein Bei-
trag zur Erarbeitung von Qualtiätszielen. Abschlußbericht zum F&E-Vorhaben des Umwelt-
bundesamtes Nr. 29624511. Zoologisches Institut der TU Braunschweig, in press. 
Lindström-Seppä, P., U. Koivusaari & O. Hänninen, 1981. Extrahepatic xenobiotic metabolismus in 
North-European freshwater fish. Comp Biochem Physiol 69C: 259–263. 
Lockhart, W. L., D. A. Metner, F. J. Ward & G. M. Swanson, 1985. Population and cholinesterase 
responses in fish exposed to malathion sprays. Pesticide Biochem Physiol 24(1): 12–18. 
Long, E. R., D. D. McDonald, S. L. Smith & F. D. Calder, 1995. Incidence of adverse biological 
effects within ranges of chemical concentratins in marine and estuarine sediments. Environ-
mental Management 19(1): 81–97. 
LUA-Materialien, 1999a. Gewässerstrukturgüte in Nordrhein-Westfalen. Landesumweltamt Nord-
rhein-Westfalen, Essen.  
LUA-Materialien, 1999b. Gewässerschutzbezogenen Zielvorgaben für Planzenschutzmittel. Landes-
umweltamt Nordrhein-Westfalen, Essen. 
LUA-Nordrhein-Westfalen, 2000. Gewässergütebericht Nordrhein-Westfalen 1997. Landesumwelt-
amt Nordrhein-Westfalen. Online in Internet: http://www.lua.nrw.de/wasser/rahmwasr.htm. 
LWK-Hannover, 1997. Pflanzenbau- und Pflanzenschutz-Empfehlungen 1997. Landwirtschaftskam-
mer Hannover, Bezirksstelle Braunschweig, Hannover. 
LWK-Hannover, 1998. Pflanzenbau- und Pflanzenschutz-Empfehlungen 1998. Landwirtschaftskam-
mer Hannover, Bezirksstelle Braunschweig, Hannover. 
LWK-Hannover, 1999. Pflanzenbau- und Pflanzenschutz-Empfehlungen 1999. Landwirtschaftskam-
mer Hannover, Bezirksstelle Braunschweig, Hannover. 
Macan, T. T., 1958. Methods of sampling the bottom fauna in stony streams. Verh Int Verein theor 
angew Limnol. 8: 1–21. 
Magnotti, R. A. J., J. P. Zaino & R. S. McConnell, 1994. Pesticide-sensitive fish muscle cholin-
esterases. Comp Biochem Physiol 108: 187–194. 
Massoulié, J., L. Pezzementi, S. Bon, E. Krejci & F. M. Vallette, 1993. Molecular and and cellular 
biology of cholinesterases. Prog Neurobiol 41: 31–91. 
Matthiesen, P., D. Sheahan, R. Harrison, M. Kirby, R. Rycroft, A. Turnbull, C. Volkner & R. 
Williams, 1995. Use of a Gammarus pulex bioassay to measure the effects of transient carbo-
furan runoff from farmland. Ecotoxicology and Environmental Safety 30(2): 111–119. 
McDonald, D. D., R. S. Carr, F. D. Calder, E. R. Long & C. G. Ingersoll, 1996. Development and 
Evaluation of sediment quality guidelines for Florida coasteal waters. Ecotoxicology 5(4): 253–
278. 
Mueller, G. & R. Furrer, 1994. Heavy metal pollution of the Elbe river: First results with sediment 
studies. Naturwissenschaften 81(9): 401–405. 
Muirhead-Thomson, R. C., 1987. Pesticide impact on stream fauna with special reference to macro-
invertebrates.  University Press, Cambridge, Cambridge. 
Niedersächsiches-Wassergesetz, 2000. §§ 66 - 68. Online in Internet: http://www.bezreg-
hannover.niedersachsen.de/dez502/nw65-90.html 
Notenboom, J., M. A. Vaal & J. A. Hoekstra, 1995. Using Comparative Ecotoxicology to develop 
quantitative Species Sensitivity Relationships (QSSR). Environmental Science and Pollution 
Research 2(4): 242–243. 
O'Connor, R. J., T. E. Walls & R. M. Hughes, 2000. Using multiple taxonomic groups to index the 
ecological condition of lakes.  Environmental Monitoring and Assessment 61(2): 207–228. 




Peterson, D. R., 1994. Calculating the aquatic toxicity of hydrocarbon mixtures. Chemosphere 
29(12): 2493–2506. 
Poirier, D. G. & G. A. Surgeoner, 1988. Evaluation of a field bioassay technique to predict the 
impact of aerial applications of forestry insecticides on stream invertebrates. Canadian 
Entomologist 120(7): 627–638. 
Ramos, L., M. A. Fernandez, M. J. Gonzalez & L. M. Hernandez, 1999. Heavy metal pollution in 
water, sediments, and earthworms from the Ebro River, Spain.  Bulletin of Environ Contam and 
Toxicol 63(3): 305–311. 
Readman, J. W., T. A. Albanis, D. Barcelo, S. Galassi, J. Tronczynski & G. P. Gabrielides, 1997. 
Fungicide contamination of Mediterranean estuarine waters: Results from a MED POL pilot 
survey. Mar Pollution Bull 34(4): 259–263. 
Roshon, R.-D., J. H. McCann, D. G. Thompson & G. R. Stephenson, 1999. Effects of seven forestry 
management herbicides on Myriophyllum sibiricum, as compared with other nontarget aquatic 
organisms. Can J Forest Res 29(7): 1158–1169. 
Sabarth, A., 1999. Bedeutung von Substrat und Versandung für die Verteilung des Makrozoobenthos 
in naturnahen Heidebächen – Dissertation, TU Braunschweig. 
Sallenave, R. M. & K. E. Day, 1991. Secondary production of benthic stream invertebrates in 
agricultural watersheds with different land management practices. Chemosphere 23(1): 57-76. 
Schulz, R., 1997. Aquatische Ökotoxikologie von Insektiziden – Auswirkungen diffuser Insektizid-
einträge aus der Landwirtschaft auf Fließgewässer-Lebensgemeinschaften. Ecomed Verlag, 
Landsberg. 
Schulz, R., 2000. Rainfall-induced sediment and pesticide input from orchards into the Lourens 
River, Western Cape, South Africa: importance of a single event. Water Res, in press. 
Schulz, R. & M. Liess, 1997. Runoff-related short-term pesticide input into agricultural streams: 
Measurement by use of an in situ bioassay with aquatic macroinvertebrates. Verh Ges Ökol 27: 
399–404. 
Schulz, R. & M. Liess, 1999a. Validity and ecological relevance of an active in situ bioassay using 
Gammarus pulex and Limnephilus lunatus. Environ Toxicol and Chem 18: 2243–2250. 
Schulz, R. & M. Liess, 1999b. A field study of the effects of agriculturally derived insecticide input 
on stream macroinvertebrate dynamics. Aquat Toxicol 46: 155–176. 
Schwoerbel, J., 1999. Einführung in die Limnologie. 8 ed, Stuttgart, Jena, Lübeck, Ulm. 
Seel, P., T. P. Knepper, S. Gabriel, A. Weber & K. Haberer, 1994. Einträge von Pflanzenschuzmitteln 
in ein Fließgewässer – Versuch einer Bilanzierung. Vom Wasser 83: 357–372. 
Sherratt, T. N., G. Roberts, P. Williams, M. Whitfield, J. Biggs, N. Shillabeer & S. J. Maund, 1999. 
A life-history approach to predicting the recovery of aquatic invertebrate populations after 
exposure to xenobiotic chemicals. Environ Toxicol Chem 18(11): 2512–2518. 
Shires, S. W. & D. Bennett, 1985. Contamination and effects in freshwater ditches resulting from an 
aerial application of Cypermethrin. Ecotoxicol Environ Safety 9: 145–158. 
Silver, A., 1974. The Biology of Cholinesterases. North-Holland, Amsterdam. 
Slooff, W., J. A. M. van Oers & D. de Zwart, 1986. Margins of uncertaincy in ecotoxicological 
hasard assessment. Aquat Toxicol Chem 5: 841–852. 
Steinberg, C., J. Kern, G. Pitzen, W. Traunspurger & W. Geyer, 1992. Biomonitoring in Binnen-
gewässern. 1 ed. ecomed, Landsberg/Lech. 
Stoschek, C. M., 1990. Increased uniformity in the ressponse of the coomassie blue G protein assay 
to different proteins. Anal Biochem 184: 111–116. 
Straus, D. L. & J. E. Chambers, 1995. Inhibition of acetylesterases and aliesterases of fingerling 





Sturm, A., H. C. da Silva de Assis & P.-D. Hansen, 1999 a. Cholinesterases of marine teleost fish: 
enzymological characterization and potential use in the monitoring of neurotoxic 
contamination. Mar Environ Res 47: 389–398. 
Sturm, A., J. Wogram, P. D. Hansen & M. Liess, 1999 b. Potential use of cholinesterase in 
monitoring low levels of organophosphates in small streams: natural variability in three-spined 
stickleback (Gasterosteus aculeatus) and relation to pollution. Environ Toxicol Chem 18 (2): 
194–200. 
Sturm, A., J. Wogram, H. Segner & M. Liess, 2000. Different sensitivity to organophosphates of 
acetylcholinesterase from three-spined stickleback (Gasterosteus aculeatus). Environ Toxicol 
Chem 19: 1607–1615. 
Tada, M. & H. Shiraishi, 1994. Changes in abundance of benthic macroinvertebrates in a pesticide-
contaminated river. Jap J Limnol 55: 159–164. 
Taylor, P. & J. H. Brown, 1994. Acetylcholine. In Basic Neurochemistry: Molecular, Cellular and 
Medical Aspects, ed. G. J. Siegel, Raven Press, New York. NY, USA: 231–260. 
United States EPA (Environmental Protection Agency), 2000. Ecotox Database System, United States 
Environmental Protection Agency. Online in Internet: http://www.epa.gov/ecotox/ 
Usdin, E., 1970. Reactions of cholinesterases with substrates, inhibitors and reactivators. In Anti-
cholinesterase Agents, ed. A. G. Karczmar, Pergamon. Elmsford, NY, USA: 47–354. 
van den Assem, J., 1967. Territory in the three-spined stickleback Gasterosteus aculeatus L. - an 
experimental study in intra-specific competition. Brill, Leiden. 
Van den Brink, P. J., R. P. A. Van Wijngaarden, W. G. H. Lucassen, T. C. M. Brock & P. Leeu-
wangh, 1996. Effects of the insecticide Dursban® 4E (active ingredient Chlorpyrifos) in outdoor 
experimental ditches: II. Invertebrate community response and recovery. Environ Toxicol 
Chem 15(7): 1143–1153. 
Versteeg, D. J., S. E. Belanger & G. J. Carr, 1999. Understanding single-species and model ecosystem 
sensitivity: Data-based comparison. Environ Toxicol Chem 18(6): 1329–1346. 
Walther, W., 1980. Prozess des Stoffabtrages und der Stoffauswaschung während und nach Stark-
regen in ackerbaulich genutzten Gebieten - 2. Bericht: Stoffauswaschung. Zeitschrift für Kultur-
technik und Flurbereinigung 21: 65–74. 
Wauchope, R. D., 1978. The pesticide content of surface water draining from agricultural fields – a 
review. J Environ Quality 7: 459–472. 
Weiss, C. M., 1959. Responses of fish to sub-lethal exposures of organic phosphorus insecticides. 
Sewage Ind Wastes 31: 580–593. 
Weiss, C. M., 1964. Detection of pesticides in water by biochemical assay. J Water Pollut Cont. Fed. 
36: 240–253. 
Wesenberg-Lund, 1939. Biologie der Süßwassertiere – Wirbellose Tiere. Julius Springer, Wien. 
Reprint 1982 durch Verlag J. Kramer, Braunschweig und Verlag Otto Koeltz, Königstein. 
Wesenberg-Lund, 1943. Biologie der Süßwasserinsekten.. Költz Scientific Books, Königstein. Reprint 
1989. 
Williams, R. J., D. Brooke, P. Matthiesen, M. Mills, A. Turnbull & R. M. Harrison, 1995. Pesticide 
transport to surface waters within an agricultural catchment. Journal of the Institution of Water 
and Environmental Management 9: 72–81. 
Willis, G. H. & L. L. McDowell, 1982. Pesticides in agricultural runoff and their effects on down-
stream water quality. Environ Toxicol Chem 1: 267–279. 
Wootton, R. J., 1972. The biology of the sticklebacks. Academic  Press, London. 
Yoder, C. O. & E. T. Rankin, 1998. The role of biological indicators in a state water quality manage-
ment process. Environ Monitor Assess 51(1–2): 61–88. 
Zwick, P., 1992. Fließgewässergefährdung durch Insektizide. Naturwissenschaften 79: 437–442.





Tabelle X-1. Unterschiedliche relative physiologische Toleranzen (Trel) von Makroinvertebraten-Ordnungen in Bezug auf 
organische Verbindungen im Vergleich zu Daphnia magna (Arithmetische Mittelwerte aus 5 bis 460 Einzelwerten). Die 
entsprechenden Toxiziztätstest-Ergebnisse Effect-Konzentrationen wurden von der Datenbank “Aquire” der United States 
Environmental Protection Agency (EPA, 2000) bezogen. n = Anzahl berücksichtigten Effekt-Konzentrationswerte; StE = 
Standardfehler der Mittelwerte; p = Signifikanzniveau im one sample t-test mit  Trel als Variable und 0 als Testwert (wobei 0 
der Empfindlichkeit von D. magna entspricht). Die Ordnung “Cladocera” bezieht sich auf Cladocera-Arten außer D. magna. 
Die Buchstaben in der Spalte “Literatur” beziehen sich auf die Literaturliste am Ende dieses Dokumentes (Kap. X-1; s. S. 
101). 
 
Ordnung n Trel StE p Berücksichtigte Arten (Anzahl 
der Testergebnisse) 
Berücksichtigte Substanzen Literatur 
Amphipoda 154 -0,28 0,106 0,008 Corophium spec. (1) 
Echinogammarus tibaldii (4) 
Gammarus spec. (3) 
Gammarus fasciatus (41) 
Gammarus fossarum (1) 
Gammarus italicus (4) 
Gammarus lacustris (45) 
Gammarus minus (6) 
Gammarus pseudolimna. (17) 




sulfone; 2,4-D, Dimethylamine 
Salt, 2,4-Dichlorophenoxyacetic 
acid; 2-Naphthol, 3,4-




chloride; Atrazine; Benzene; 
Chlorfenvinfos; Chlorpyriphos; 
Diazinon; Dicyclopentadiene; 
Diethylene glycol dinitrate; 
Diisopropyl 
methylphosphonate; Dinosep; 








Chloride; Paraquat dichloride; 
Pentachlorophenol; 
Phenanthrene; Phenol, Pyridin; 
Quinoline; Resorcinol; 
Salicylaldehyde; Sodium 




ferricyanide; Rokafenol N-8; 
Roundup; LAS, Fenvalerate; 
cypermethrin; Permethrin; 
Alcohols, C14-15, ethoxylated 
l; q; r; s; u; 
ae; af; ag; 
an; ao; as; 
at; az; bj; bs; 
ci; cj; cr; cw; 
cx; dd; df; 
di; ei; eq; fn; 
fr; ft; fw; gj; 
gt; hg; hn; 
ib; ie; ig; it; 
iu; jf; jt; ju; 













311 -0,18 0,057 0,002 Alonella spec. (4) 
Bosmina coregoni (1) 
Bosmina longirostris (1) 
Ceriodaphnia cornuta (1) 
Ceriodaphnia dubia (70) 
Ceriodaphnia lacustris (3) 
Ceriodaphnia pulchella (3) 
Ceriodaphnia quadrangula (1) 
Ceriodaphnia reticulata (12) 
Chydorus ovalis (1) 
Chydorus sphaericus (1) 
Daphnia spec. (6) 
DDT, Piperonyl butoxide; 
Trichlorofon; Fenthion; 
Parathion; Lindan; Dieldrin; 
Benzeneamine; Dichlorvos; 
Methylcarbamat; Aceton; 






Fluorene; 2,6; Dichlorophenol; 
a; c; d; f; j; 
k; o; s; v; w; 
z; ab; ah; ap; 
ar; bf; bl; 
bn; bo; bp; 
bv; bw; ca; 
co; cp; cv; 
cy; dn; eq; 
ez; fb; fj; fk; 
fv; fz; gh; gi; 
gm; gq; gu; 




Ordnung n Trel StE p Berücksichtigte Arten (Anzahl 
der Testergebnisse) 
Berücksichtigte Substanzen Literatur 
Cladocera 
(fortgesetzt) 
Daphnia carinata (21) 
Daphnia cucullata (14) 
Daphnia galeata mendotae (7) 
Daphnia laevis (1) 
Daphnia longispina (6) 
Daphnia pulex (105) 
Daphnia pulicaria (5) 
Daphnia similis (1) 
Daphnia spinulata (4) 
Diaphanosoma excisum (1) 
Moina austraiensis (1) 
Moina brachiata (1) 
Moina macrocopa (8) 
Sida crystallina (1) 
Simocephalus spec.(1) 
Simocephalus serrulatus (22) 














octyl phthalate; Anthracene; 
2,4-Dichlorophenol; Malathion; 
Fenitrothion; 2,4-Pentanedione; 
Tributyl phosphate, Sodium 
Pentachlorophenate; Aramite; 
Ethyl acetate; Sodium cyanide; 
Sodium dodecyl sulfate; 
Kaliumcyanid; Fluoranthene; 








Dichlobenil; 2,4-D propylene 
glycol butyl ether ester; 
Carbofuran; Trifluralin; 
Chlornitrofen; Paraquat 
dichloride; Atrazine; Molinate; 










Thiobencarb; Roundup; LAS, 
Fenvalerate; Permethrin; 
Pydraul 50E hydraulic fluid; 
Tralomethrin; Cyfluthrin; 
Alcohols, C14-15, ethoxylated; 
Alpha-olefinsulfonate; AOS; 
Bifenthrin; Cyhalothrin 
hm; ho; hp; 
hs; hv; hy; 
hz; ij; il; ip; 
iq; ir; it; ja; 
jc; jd; jg; jq; 
jv; ka; ke; 
kf; kh; ki; 
kk; kl; kn; 
ks; kx; ky; 
kz; lb; lc; le; 

















50 0,37 0,178 0,042 Acilius sulcatus (1) 
Berosus styliferus (1) 
Dytiscus (1) 
Dytiscus marginalis (1) 
Eretes sticticus (13) 
Gyrinus marinus (1) 
Gyrinus natator (3) 
Haliplus flavicollis (1) 
Hydrobius fuscipes (1) 
Hydrophilus (2) 
Hydrophilus triangularis (2) 
Hygrotus (2) 
Hygrotus novemlineatus (1) 
Laccophilus decipiens (2) 
Laccophilus fasciatus (1) 
Peltodytes spec. (17) 
DDT; Parathion; Lindan; 
Dieldrin; Dichlorvos; 
Methylcarbamat; Phenol, 





ck; cn; cp; 





Ordnung n Trel StE p Berücksichtigte Arten (Anzahl 
der Testergebnisse) 
Berücksichtigte Substanzen Literatur 
Copepoda 26 0,19 0,300 0,535 Acanthocyclops vernalis (1) 
Canthocamptus spec. (1) 
Cyclops spec. (1) 
Cyclops strenuus (3) 
Cyclops viridis (2) 
Diaptomus spec.(8) 
Diaptomus clavipes (1) 
Diaptomus forbesi (1) 
Diaptomus gracilis (2) 
Eucyclops spec. (5) 
Mesocyclops hyalinus (1) 
 




Phenol, Thiosulfan; Malathion; 
Sodium cyanide; Acridine, 
Methyl Parathion; Linuron; 
Trifluralin; Diquat; Temephos; 
Paraquat, Methyl violet 2B; 
Acriflavine; Permethrin 
n; z; ct; dm; 
fb; fm; gn; 
go; gv; gz; 
hc; hy; kv 
Decapoda 52 0,18 0,184 0,337 Astacus astacus (1) 
Orconectes immunis (4) 
Orconectes limosus (1) 
Orconectes nais (15) 
Orconectes propinquus (3) 
Orconectes virilis (1) 
Palaemonetes kadiakensis (27) 
 
Formaldehyde; DDT; Fenthion; 
Parathion; Dieldrin; 











h; s; ac; af; 
ag; an; ba; 
cj; ed; ef; ei; 
es; fy; hq; 










































460 0,28 0,069 <0,0001 Aedes aegypti (69) 
Aedes albopictus (4) 
Aedes atropalpus (1) 
Aedes canadensis (1) 
Aedes cantans (13) 
Aedes caspius (4) 
Aedes communis (5) 
Aedes cyprius (1) 
Aedes excrucians (6) 
Aedes hendersoni (1) 
Aedes punctor (9) 
Aedes sticticus (5) 
Aedes stimulans (2) 
Aedes taeniorhynchus (3) 
Aedes triseriatus (3) 
Aedes trivittatus (1) 
Aedes vexans(8) 
Anopheles spec. (1) 
Anopheles albimanus (6) 
Anopheles freeborni (2) 
Anopheles gambiae (3) 
Anopheles maculipennis (1) 
Anopheles quadrimaculatus (3) 
Anopheles stephensi (6) 
Chaoborus spec. (4) 
Chaoborus crystallinus (4) 
Chaoborus obscuripes (1) 
Chaoborus punctipennis (1) 
Chironomus spec. (10) 
Chironomus attenuatus (2) 
Chironomus crassicaudatus (4) 
Chironomus decorus (7) 
Chironomus plumosus (24) 
Chironomus riparius (46) 
Chironomus tentans (40) 
Chironomus tepperi (5) 
Chironomus thummi (17) 
Chironomus utahensis (8) 
Chironomus yoshimatsui (1) 
Clinotanypus pinguis (2) 




Lindan; Dimethoate; Dieldrin; 
Benzeneamine; Dichlorvos; 
Methylcarbamat; Ethyl Alcohol; 







acid; Dibutyl phthalate; 















Phenol, Pyridin; 1-Heptanol, 
Triethylene glycol; Methyl 
carbamate, Triphenyl 
Phosphate, Aldicarb; di-sec-
octyl phthalate;, Anthracene; 
Malathion; Fenitrothion; 
Sodium acetate; Pyrene; 2-
Naphthol, Ethyl acetate; 
Chlordecone; Kepone; 
Fluoranthene; Acridine, Methyl 
Parathion; Phorate; Diuron; 
Diazinon; Chlorfenvinfos; 
b; e; g; q; r; 
s; t; x; aa; 
ad; ak; am; 
aw; ax; bb; 
bd; be; bh; 
bi; bk; bm; 
br; bt; bu; 
by; cb; cd; 
ce; cf; cg; ci; 
cj; ck; cl; 
cm; cp; cq; 
cu; cw; cw; 
da; db; dd; 
de; dh; di; 
dj; dl; do; 
dp; dq; dr; 
ds; dt; du; 
dw; dy; dz; 
eb; ef; eg; ei; 
em; en; eo; 
eq; er; et; 
ev; fa; fd; ff; 
fh; fi; fo; fs; 
fu; ga; gb; 
gd; ge; gf; 
gk; gp; gr; 
gt; gx; gy; 
ha; hd; he; 
hf; hg; hh; 
hi; hk; hr; 
ht; hu; hw; 
hx; hy; ia; 
ib; ic; id; ig; 
ih; ii; ik; ir; 
is; iu; iv; iw; 
iy; iz; jb; je; 
jh; jj; jn; jo; 
jp; jr; ju; jx; 
jy; kb; kc; 
kj; km; ko; 




Ordnung n Trel StE p Berücksichtigte Arten (Anzahl 
der Testergebnisse) 
Berücksichtigte Substanzen Literatur 
Diptera 
(fortgesetzt) 
Cryophila lapponica (1) 
Culex spec.(8) 
Culex fatigans (1) 
Culex melanurus (2) 
Culex nigripalpus (1) 
Culex pipiens (21) 
Culex pipiens fatigans (2) 
Culex pipiens molestus (15) 
Culex pipiens pipiens (9) 
Culex pipiens quinquef.  (10) 
Culex quinquefasciatus (11) 
Culex restuans (3) 
Culex tarsalis (3) 
Culex tritaeniorhynchus (6) 





Glyptotendipes paripes (4) 
Polypedilum nubifer (1) 




Fonofos; Glyphosate,  
Phosphoric acid 2-ethylhexyl 









Nitrilotriacetic acid Trisodium 










ester; Fluridone; Pydraul 50E 
hydraulic fluid; Dimethyl 
ditallow ammonium chloride;,, 
Kronitex 2005; Tebufenozide 
 
Ephemeroptera 47 -0,03 0,151 0,819 Baetis spec. (3) 
Baetis intermedius (2) 
Baetis rhodani (3) 
Caenis horaria (1) 
Caenis maxima (1) 
Cloeon spec. (6) 
Cloeon dipterum (20) 
Ephemerella spec. (1) 
Ephemerella cornuta (2) 
Isonychia spec. (2) 
Isonychia bicolor (2) 
Paraleptophlebia spec. (1) 
Paraleptophlebia pallipes (2) 
Siphlonurus linnaeanus (1) 
 









Propionate; Allylamine; Phenol, 
Pyridin; 1-Heptanol, 
Fenitrothion; Ethyl acetate; 




cp; cw; dc; 
df; dt; ei; eq; 























146 0,86 0,137 <0,0001 Anisus vortex (1) 
Aplexa hypnorum (6) 
Lymnaea acuminata (30) 
Lymnaea emarginata (4) 
Lymnaea luteola (10) 
Lymnaea natalensis (2) 
Lymnaea palustris (1) 
Lymnaea stagnalis (24) 
Melanoides tuberculata (2) 
Physa spec. (3) 
Physa fontinalis (4) 
Physa gyrina (7) 
Physa integra (2) 
Physella acuta (24) 
Potamopyrgus jenkinsi (2) 
Radix plicatula (1) 
Viviparus bengalensis (23) 
 
DDT; Trichlorofon; Fenthion; 
Bis(tri-n-butyltin)oxide; 
Parathion; Lindan; Dimethoate; 
Dieldrin; Benzeneamine; 
Dichlorvos; Methylcarbamat; 
Acetic acid; Aceton; 1-












Heptanol, Thiosulfan; Aldicarb; 
Malathion; Fenitrothion; 
Sodium Pentachlorophenate; 
y; al; ay; be; 
bs; cw; cz; 
dk; ef; eh; 
ej; ek; eq; 
ey; fb; fe; fp; 
fq; fs; fx; fy; 
gc; gg; gh; 
gl; gs; hg; 
hp; hv; if; 
ig; im; ix; iz; 
jl; js; jy; kj; 




Ordnung n Trel StE p Berücksichtigte Arten (Anzahl 
der Testergebnisse) 






acetate; Heptane; Sodium 












ditallow ammonium chloride 
 
Heteroptera 57 0,34 0,155 0,034 Corixa spec. (1) 
Corixa punctata (19) 
Gerris lacustris (1) 
Ilyocoris cimicoides (1) 
Nepa spec. (1) 
Notonecta (7) 
Notonecta glauca (1) 
Notonecta undulata (17) 
Ranatra spec. (1) 
Ranatra elongata (1) 
Sigara alternata (5) 
Sigara striata (1) 












Propionate; Allylamine; Phenol, 
Pyridin; 1-Heptanol, Methyl 
carbamate, Thiosulfan; 
Malathion; Ethyl acetate; 
Sodium cyanide; Sodium 
dodecyl sulfate; Chlorpyriphos; 
Cypermethrin; Permethrin 
 
bq; cc; cp; 
dt; ed; ef; el; 
eq; ew; fb; 
fh; fl; ju; jy 
Hirudinea 39 1,45 0,241 <0,0001 Erpobdella octoculata (16) 
Glossiphonia complanata (1) 
Helobdella stagnalis (1) 
Hirudo medicinalis (3) 
Hirudo nipponia (18) 
 








Ethyl Propionate; Allylamine; 
Phenol, Pyridin; 1-Heptanol, 
Malathion; Fenitrothion; 
Sodium Pentachlorophenate; 
Ethyl acetate; Diazinon; 
Clonitralid; Chlordane 
 


















66 0,54 0,174 0,003 Asellus spec. (3) 
Asellus aquaticus (28) 
Asellus brevicaudus (13) 
Asellus communis (1) 
Asellus hilgendorfi (4) 
Asellus intermedius (9) 
Asellus militaris (6) 
Asellus racovitzai (2) 
 
DDT; Trichlorofon; Fenthion; 











Ethyl Propionate; Allylamine; 
Allyl alcohol; Resorcinol; 
Phenol, Pyridin; 1-Heptanol, N-
Hexadecyltrimethylammonium 
s; af; ag; at; 
az; df; di; 
dr; dt; dx; 
ek; eq; gt; 
hn; hp; hv; 




Ordnung n Trel StE p Berücksichtigte Arten (Anzahl 
der Testergebnisse) 




Fenitrothion; Thiram; Ethyl 






















Anodonta anatina (6) 
Anodonta cygnea (6) 
Anodonta imbecillis (3) 
Anodonta piscinalis (1) 
Corbicula spec. (2) 
Corbicula leana (1) 
Corbicula manilensis (8) 
Dreissena polymorpha (10) 
Musculium transversum (1) 
Pisidium spec. (3) 
Sphaerium spec. (2) 
Sphaerium corneum (1) 
Unio pictorum (1) 






















i; bq; bz; ch; 
cp; df; dv; 
ed; ef; eh; 
ep; hv; ji; js; 
kq; la 
Megaloptera 1 0,29 – – Sialis lutaria (1) 
 
Phenol cp 
Odonata 55 0,33 0,164 0,048 Aeshna cyanea (1) 
Coenagrion pulhellum (1) 
Enallagma spec. (5) 
Ischnura spec. (5) 
Ischnura elegans (14) 
Ischnura verticalis (2) 
Lestes congener (12) 
Lestes dryas (1) 
Libellula spec. (2) 
Ophiogomphus spec. (2) 
Orthetrum albistylum (8) 
Platycnemis pennipes (1) 
Sympetrum flaveolum (1) 
 







Ethyl Propionate; allylamine; 
Phenol, Pyridin; 1-Heptanol, 
Methyl carbamate, Thiosulfan; 
Malathion; Fenitrothion; Ethyl 
acetate; Diazinon; Dichlobenil; 
Diquat; Permethrin 
s; ai; aj; an; 
cp; cs; ea; el; 



















46 0,83 0,235 0,001 Aeolosoma headleyi (4) 
Chaetogaster diaphanus (1) 
Dero spec. (3) 
Limnodrilus hoffmeisteri (7) 
Lumbriculus variegatus (14) 
Pristina longiseta (1) 
Stylaria lacustris (3) 
Tubifex rivulorum (1) 
Tubifex tubifex (12) 
 






Dichloroaniline; Allyl alcohol; 
Resorcinol; Phenol, N-
Hexadecyltrimethylammonium 
Chloride; Methyl carbamate, 





ferricyanide; LAS, Alcohols, 
C14-15, ethoxylated; 
Paclobutrazol 
k; az; bc; dg; 
dr; ef; fc; gt; 
hf; hn; ig; 
jk; jn; kd; 




Ordnung n Trel StE p Berücksichtigte Arten (Anzahl 
der Testergebnisse) 









27 -0,19 0,168 0,267 Cypria spec. (5) 
Cypridopsis (6) 
Cypridopsis vidua (16) 
 







Diphenamid; Dichlobenil; 2,4-D 
propylene glycol butyl ether 
ester; Trifluralin; 2,4-D 
butoxyethyl ester, 
dipropylcarbamothioic acid S-
propyl ester, 2,4-D, 




s; z; af; ed; 
ef; gv 
Plecoptera 21 -0,36 0,149 0,027 Isoperla spec. (1) 
Isoperla slossonae (2) 
Leuctra moselyi (1) 
Nemoura cinerea (14) 
Nemoura marginata (1) 
Phasganophora spec. (1) 
Protonemura meyeri (1) 
 
DDT; Lindan; Benzeneamine; 






Propionate; allylamine; Phenol, 
Pyridin; 1-Heptanol, 
Fenitrothion; Ethyl acetate 
 
s; cp; df; ig; 
io; jy 
Trichoptera 36 0,31 0,176 0,092 Arctopsyche grandis (2) 
Brachycentrus americanus (2) 
Cheumatopsyche spec. (4) 
Chimarra obscura (2) 
Hydropsyche spec. (5) 
Hydropsyche angustipennis (8) 
Hydropsyche californica (2) 
Hydropsyche sparna (1) 
Lepidostoma spec. (2) 
Leptocerus aterrimus (1) 
Limnephilus spec. (2) 
Limnephilus bipunctatus (1) 
Limnephilus flavicornis (1) 
Limnephilus lunatus (1) 
Limnephilus stigma (1) 
Phryganea striata (1) 
 





Diazinon; Dichlobenil; Diquat; 
Pirimiphos-methyl, Permethrin 
m; aj; au; av; 
cj; cp; df; ei; 
gt; hj; hl; ig; 
jm; jz 
Tricladida 47 0,46 0,135 0,001 Catenula spec. (4) 
Dugesia spec.(6) 
Dugesia dorotocephala (3) 
Dugesia gonocephala (1) 
Dugesia lugubris (16) 
Dugesia tigrina (11) 
Mesostoma ehrenbergi (1) 
Polycelis felina (1) 
Polycelis tenuis (4) 
 








Ethyl Propionate; Allylamine; 
Allyl alcohol; Resorcinol; 
Phenol, Pyridin; 1-Heptanol, N-
Hexadecyltrimethylammonium 
chloride; TNT; Thiram; Ethyl 






dinitrotoluene; LAS, Alcohols, 
C14-15, ethoxylated 
ak; aq; az; 
bx; dg; dt; 
ef; ex; gt; 
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Tabelle X-2. Liste der in den Untersuchungsgewässern nachgewiesenen Makroinvertebraten-Arten. Neben den Artnamen 
sind die Variablen des Sensitivity-Recovery-Index (SR-Index) und die Länge des Generationszyklus (Voltinie) angegeben. 
Legende: s = relative physiologische Empfindlichkeit (Einordnung auf Ordnungsebene); m = Wanderungsfähigkeit (Ein-
ordnung auf Ordnungsebene); wr = Gewichtungsfaktor für Reproduktionseigenschaften (Einordnung auf Artebene); 
ws = Gewichtungsfaktor für relative physiologische Empfindlichkeit (Einordnung wie s); Voltinie: Dauer des Generations-
zyklus (vereinfachte Angaben; s = semivoltin; m = monovoltin; p = bi- bis plurivoltin). 
 
Ordnung Art / Artengruppe s m wr ws Voltinie 
Amphipoda Gammarus pulex 1,18 1 1 1 p 
 Gammarus roeseli 1,18 1 1 1 p 
Coleoptera Agabus bipustulatus 2,27 1 16 1 m 
 Agabus didymus 2,27 1 16 1 m 
 Agabus paludosus 2,27 1 16 1 m 
 Agabus spec. 2,27 1 16 1 m 
 Anacaena globulus 2,27 1 16 1 m 
 Anacaena limbata 2,27 1 16 1 m 
 Anacaena lutescens 2,27 1 16 1 m 
 Anacaena spec. 2,27 1 16 1 m 
 Berosus signaticollis 2,27 1 16 1 m 
 Brychius elevatus 2,27 1 16 1 s 
 Coelambus spec. 2,27 1 16 1 m 
 Colymbetes spec. 2,27 1 16 1 m 
 Dryopidae spec. 2,27 1 16 1 m 
 Dryops spec. 2,27 1 16 1 m 
 Dytiscidae spec. 2,27 1 1 1 p 
 Dytiscus marginalis 2,27 1 1 1 p 
 Elmis aenea 2,27 1 16 1 s 
 Elmis maugetii 2,27 1 16 1 s 
 Elmis spec. 2,27 1 16 1 s 
 Graphoderus cinereus 2,27 1 16 1 m 
 Gyrinus spec. 2,27 1 16 1 m 
 Gyrinus substriatus 2,27 1 16 1 m 
 Haliplus confinis 2,27 1 16 1 s 
 Haliplus spec. 2,27 1 16 1 s 
 Helodes spec. 2,27 1 16 1 m 
 Helophorus spec. 2,27 1 16 1 m 
 Hydraena spec. 2,27 1 16 1 m 
 Hydraenidae spec. 2,27 1 16 1 m 
 Hydrobius fuscipes 2,27 1 16 1 m 
 Hydrophilidae spec. 2,27 1 16 1 m 
 Hydrophorus spec. 2,27 1 16 1 m 
 Hygrotus spec. 2,27 1 16 1 m 
 Hyphydrus ovatus 2,27 1 16 1 m 
 Ilybius fuliginosus 2,27 1 16 1 m 
 Ilybius obscurus 2,27 1 16 1 m 
 Ilybius spec. 2,27 1 16 1 m 
 Laccobius spec. 2,27 1 16 1 m 




Ordnung Art / Artengruppe s m wr ws Voltinie 
Coleoptera Limnius spec. 2,27 1 16 1 s 
(fortgesetzt) Limnius volckmari 2,27 1 16 1 s 
 Orectochilus villosus 2,27 1 16 1 m 
 Oulimnius tuberculatus 2,27 1 16 1 s 
 Platambus maculatus 2,27 1 16 1 m 
Decapoda Orconectes limosus 2,48 0 16 1 s 
Diptera Atherix ibis 2,12 0 16 1 m 
 Atherix spec. 2,12 0 16 1 m 
 Ceratopogonidae spec. 2,12 0 1 1 p 
 Chironomidae spec. 2,11 0 16 1 m 
 Chironomus thummi-Gruppe 2,11 0 16 1 m 
 Culicidae spec. 2,12 0 16 1 s 
 Cylindrotoma spec. 2,12 0 1 1 p 
 Dicranotidae spec. 2,12 0 16 1 m 
 Dixidae spec. 2,12 0 16 1 m 
 Eloeophila spec. 2,12 0 16 1 m 
 Ericocera spec. 2,12 0 16 1 m 
 Haematopota spec. 2,12 0 16 1 m 
 Limoniidae spec. 2,12 0 16 1 m 
 Psychodidae spec. 2,12 0 16 1 m 
 Ptychoptera spec. 2,12 0 16 1 m 
 Ptychopteridae spec. 2,12 0 16 1 m 
 Simuliidae spec. 2,12 0 1 1 p 
 Stratiomyiidae spec. 2,12 0 16 1 m 
 Tabanidae spec. 2,12 0 16 1 m 
 Tipulidae spec. 2,12 0 16 1 m 
Ephemeroptera Baetis niger 1,56 0 1 50 p 
 Baetis rhodani 1,56 0 1 50 p 
 Baetis spec. 1,56 0 1 50 p 
 Baetis vernus 1,56 0 1 50 p 
 Brachycercus harrisella 1,56 0 16 50 m 
 Caenis horaria 1,56 0 16 50 m 
 Caenis luctuosa 1,56 0 1 50 p 
 Caenis spec. 1,56 0 16 50 m 
 Centroptilium luteolum 1,56 0 1 50 p 
 Cloeon dipterum 1,18 0 1 50 p 
 Ecdyonurus torrentis 1,56 0 16 50 m 
 Electrogena lateralis 1,56 0 16 50 m 
 Electrogena spec. 1,56 0 16 50 m 
 Epeorus sylvicola 1,56 0 16 50 m 
 Ephemera danica 1,56 0 16 50 s 
 Ephemerella ignita 1,56 0 16 50 m 
 Ephemerella mucronota 1,56 0 16 50 m 
 Habroleptoides confusa 1,56 0 16 50 m 
 Habrophlebia fusca 1,56 0 16 50 m 




Ordnung Art / Artengruppe s m wr ws Voltinie 
Ephemeroptera Heptagenia flava 1,56 0 16 50 m 
(fortgesetzt) Heptagenia spec. 1,56 0 16 50 m 
 Leptophlebia marginata 1,56 0 16 50 m 
 Leptophlebia vespertina 1,56 0 16 50 m 
 Paraleptophlebia cincta 1,56 0 16 50 m 
 Paraleptophlebia submarginata 1,56 0 16 50 m 
 Procloeon bifidum 1,56 0 1 50 p 
 Rhithrogena semicolorata 1,56 0 16 50 m 
 Siphlonurus lacustris 1,56 0 16 50 m 
Gastropoda Acroloxus lacustris 3,11 0 16 1 m 
 Ancylus fluviatilis 3,11 0 16 1 s 
 Anisus spec. 3,11 0 16 1 m 
 Aplexa hypnorum 3,11 0 16 1 m 
 Bathyomphalus contortus 3,11 0 16 1 m 
 Bithynia tentaculata 3,11 0 16 1 m 
 Galba truncatula 3,11 0 16 1 m 
 Gyraulus albus 3,11 0 16 1 m 
 Lymnaea stagnalis 3,11 0 16 1 m 
 Physa fontinalis 3,11 0 16 1 m 
 Physella acuta 3,11 0 16 1 m 
 Planorbarius corneus 3,11 0 16 1 m 
 Planorbis planorbis 3,11 0 16 1 m 
 Potamopyrgus antipodarum 3,11 0 1 1 p 
 Potamopyrgus jenkinsi 3,11 0 1 1 p 
 Radix ovata 3,11 0 1 1 p 
 Radix spec. 3,11 0 1 1 p 
 Stagnicola corvus/palustris 3,11 0 16 1 m 
 Stagnicola spec. 3,11 0 16 1 m 
 Viviparus spec. 3,11 0 16 1 s 
Heteroptera Corixa punctata 2,21 1 16 1 m 
 Gerris spec. 2,21 1 1 1 p 
 Hesperocorixa sahlbergi 2,21 1 16 1 m 
 Heteroptera spec. 2,21 1 16 1 m 
 Hydrometra spec. 2,21 1 16 1 m 
 Hydrometra stagnorum 2,21 1 16 1 m 
 Ilyocoris cimicoides 2,21 1 16 1 m 
 Nepa cinerea 2,21 1 16 1 m 
 Notonecta glauca 2,21 1 16 1 m 
 Notonecta spec. 2,21 1 16 1 m 
 Notonex spec. 2,21 1 16 1 m 
 Paracorixa concinna 2,21 1 16 1 m 
 Plea minutissima 2,21 1 16 1 m 
 Sigara spec. 2,20 1 16 1 s 
 Velia caprai 2,21 1 16 1 m 
 Velia spec.  2,21 1 16 1 m 




Ordnung Art / Artengruppe s m wr ws Voltinie 
Hirudinea Glossiphonia complanata 4,13 0 16 1 m 
(fortgesetzt) Glossiphonia heteroclita 4,13 0 16 1 m 
 Haemopis sanguisuga 4,13 0 16 1 m 
 Helobdella stagnalis 4,13 0 16 1 m 
 Piscicola geometra 4,13 0 16 1 m 
Isopoda Asellus aquaticus 2,55 0 1 1 p 
 Proasellus coxalis 2,55 0 1 1 p 
Lamellibranchiata Musculium lacustre 5,00 0 16 1 m 
 Pisidium amnicum 5,00 0 1 1 p 
 Pisidium spec. 5,00 0 1 1 p 
 Sphaerium corneum 5,00 0 1 1 p 
 Sphaerium spec. 5,00 0 1 1 p 
Megaloptera Sialis fuliginosa 3,26 0 16 1 s 
 Sialis lutaria 3,26 0 16 1 s 
 Sialis spec. 3,26 0 16 1 s 
Odonata Aeshna cyanea 2,20 0 16 1 s 
 Aeshna mixta 2,20 0 16 1 s 
 Calopteryx splendens 2,20 0 16 1 s 
 Calopteryx virgo 2,20 0 16 1 s 
 Ceriagrion tenellum 2,20 0 16 1 s 
 Coenagrion puella 2,20 0 16 1 s 
 Coenagrion puella/pulchellum 2,20 0 16 1 s 
 Coenagrion pulchellum 2,20 0 16 1 s 
 Coenagrion spec. 2,20 0 16 1 s 
 Cordulegaster boltoni 2,20 0 16 1 s 
 Gomphus spec. 2,20 0 16 1 s 
 Libellula depressa 2,20 0 16 1 s 
 Orthetrum coerulescens 2,20 0 16 1 s 
 Pyrrhosoma nymphula 2,20 0 16 1 m 
 Somatochlora metallica 2,20 0 16 1 m 
 Sympetrum sanguineum 2,20 0 16 1 m 
Oligochaeta Eiseniella spec. 3,06 0 1 1 p 
 Eiseniella tetraedra 3,06 0 1 1 p 
 Lumbricidae spec. 3,06 0 1 1 p 
 Lumbriculus variegatus 3,06 0 1 1 p 
 Oligochaeta spec. 3,06 0 1 1 p 
 Tubificidae spec. 3,06 0 16 1 m 
Plecoptera Amphinemura standfussi 1,00 0 16 50 m 
 Amphinemura sulcicollis 1,00 0 16 50 m 
 Brachyptera risi 1,00 0 16 50 m 
 Chloroperla torrentium 1,00 0 16 50 m 
 Dinocras cephalotes 1,00 0 1 50 s 
 Isoperla goertzi 1,00 0 16 50 m 
 Isoperla grammatica 1,00 0 16 50 m 
 Isoperla spec. 1,00 0 16 50 m 




Ordnung Art / Artengruppe s m wr ws Voltinie 
Plecoptera Leuctra nigra 1,00 0 16 50 m 
(fortgesetzt) Leuctra spec. 1,00 0 16 50 s 
 Nemoura avicularis 1,00 0 16 50 m 
 Nemoura cambrica 1,00 0 16 50 m 
 Nemoura cinerea 1,00 0 16 50 m 
 Nemoura spec. 1,00 0 16 50 m 
 Nemurella picteti 1,00 0 16 50 m 
 Perla marginata 1,00 0 16 50 m 
 Perlodes microcephalus 1,00 0 16 50 m 
 Protonemoura meyeri 1,00 0 16 50 m 
 Protonemoura praecox 1,00 0 16 50 m 
 Taeniopteryx nebulosa 1,00 0 16 50 m 
Trichoptera Adicella reducta 2,15 0 16 1 m 
 Agapetus fuscipes 2,15 0 16 1 m 
 Agrypnia varia 2,15 0 16 1 m 
 Allogamus auricollis 2,15 0 16 1 m 
 Allogamus uncatus 2,15 0 16 1 m 
 Anabolia nervosa 2,15 0 16 1 m 
 Annitella obscurata 2,15 0 16 1 m 
 Athripsodes aterrimus 2,15 0 16 1 m 
 Athripsodes bilineatus 2,15 0 16 1 m 
 Athripsodes cinereus 2,15 0 16 1 m 
 Athripsodes spec. 2,15 0 16 1 m 
 Beraea pullata 2,15 0 16 1 m 
 Beraeodes minutus 2,15 0 16 1 m 
 Chaetopteryx major 2,15 0 16 1 m 
 Chaetopteryx villosa 2,15 0 16 1 m 
 Drusus annulatus 2,15 0 16 1 m 
 Glossosoma conformis 2,15 0 16 1 m 
 Glyphotaelius pellucidus 2,15 0 1 1 p 
 Goera pilosa 2,15 0 16 1 m 
 Halesus digitatus 2,15 0 16 1 m 
 Halesus radiatus 2,15 0 16 1 m 
 Halesus spec. 2,15 0 16 1 m 
 Holocentropus dubius 2,15 0 16 1 m 
 Hydropsyche angustipennis 2,15 0 16 1 m 
 Hydropsyche instabilis 2,15 0 16 1 m 
 Hydropsyche pellucidula 2,15 0 16 1 m 
 Hydropsyche saxonica 2,15 0 16 1 m 
 Hydropsyche siltalai 2,15 0 16 1 m 
 Hydropsyche spec. 2,15 0 16 1 m 
 Ironoquia dubia 2,15 0 16 1 m 
 Lasiocephala basalis 2,15 0 16 1 m 
 Lepidostoma hirtum 2,15 0 16 1 m 
 Leptoceridae spec. 2,15 0 16 1 m 




Ordnung Art / Artengruppe s m wr ws Voltinie 
Trichoptera Limnephilus binotatus 2,15 0 16 1 m 
(fortgesetzt) Limnephilus bipunctatus 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus centralis 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus decipens 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus extricatus 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus flavicornis 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus hirsutus 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus lunatus 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus marmoratus 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus rhombicus 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus sparsus 2,15 0 16 1 m 
 Limnephilus stigma 2,15 0 16 1 m 
 Lithax obscurus 2,15 0 16 1 m 
 Lype reducta 2,15 0 16 1 m 
 Melampophylax mucoreus 2,15 0 16 1 m 
 Micropterna lateralis 2,15 0 16 1 m 
 Micropterna nycterobia 2,15 0 16 1 m 
 Micropterna sequax 2,15 0 16 1 m 
 Molanna angustata 2,15 0 16 1 m 
 Molannodes tinctus 2,15 0 16 1 m 
 Mystacides azurea 2,15 0 16 1 m 
 Mystacides longicornis 2,15 0 16 1 m 
 Mystacides longicornis/nigra 2,15 0 1 1 p 
 Mystacides nigra 2,15 0 1 1 p 
 Notidobia cilaris 2,15 0 1 1 p 
 Odontocerum albicorne 2,15 0 16 1 m 
 Oecetis testacea 2,15 0 16 1 m 
 Oligoplectrum maculatum 2,15 0 16 1 m 
 Oxyethira spec. 2,15 0 16 1 m 
 Philopotamus ludificatus 2,15 0 16 1 m 
 Plectrocnemia conspersa 2,15 0 16 1 m 
 Polycentropus flavomaculatus 2,15 0 16 1 m 
 Polycentropus irroratus 2,15 0 16 1 m 
 Potamophylax cingulatus 2,15 0 16 1 m 
 Potamophylax latipennis 2,15 0 16 1 m 
 Potamophylax nigricornis 2,15 0 16 1 m 
 Potamophylax rotundipennis 2,15 0 16 1 m 
 Potamophylax spec. 2,15 0 16 1 m 
 Rhyacophila fasciata 2,15 0 16 1 m 
 Rhyacophila nubila 2,15 0 16 1 s 
 Rhyacophila obliterata 2,15 0 16 1 s 
 Rhyacophila praemorsa 2,15 0 16 1 s 
 Rhyacophila pubescens 2,15 0 16 1 s 
 Rhyacophila spec. 2,15 0 16 1 s 





Ordnung Art / Artengruppe s m wr ws Voltinie 
Trichoptera Sericostoma flavicorne 2,15 0 16 1 s 
(fortgesetzt) Sericostoma flavicorne/personatum 2,15 0 16 1 m 
 Sericostoma personatum 2,15 0 16 1 s 
 Sericostoma spec. 2,15 0 16 1 s 
 Sericostomatinae spec. 2,15 0 16 1 m 
 Silo nigricornis 2,15 0 16 1 m 
 Silo pallipes 2,15 0 16 1 m 
 Silo spec. 2,15 0 16 1 m 
 Stenophylax permistus 2,15 0 16 1 m 
 Tinodes rostocki 2,15 0 16 1 m 
 Tinodes spec. 2,15 0 16 1 m 
 Triaenodes bicolor 2,15 0 16 1 m 
Tricladida Wormaldia occipitalis 2,15 0 16 1 m 
 Dendrocoelum lacteum 2,42 0 16 1 m 
 Dugesia gonocephala 2,42 0 1 1 p 
 Dugesia lugubris 2,42 0 1 1 p 
 Dugesia lugubris/polychroa 2,42 0 1 1 p 
 Polycelis felina 2,42 0 1 1 p 
 Polycelis nigra/tenuis 2,42 0 1 1 p 
 Polycelis spec. 2,42 0 1 1 p 
 
 
